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Il progetto di dottorato ha riguardato lo studio del materiale particellare sospeso in 
atmosfera, il quale costituisce, ormai da diversi anni, uno dei principali problemi riscontrati 
durante il controllo e la gestione della qualità dell’aria negli ambienti urbani. Pertanto tale 
inquinante è considerato oggetto di grande interesse nell’ambito della ricerca ambientale. 
Con  il termine particolato atmosferico, o materiale particellare (PM), si intendono quelle 
particelle atmosferiche, di natura solida e liquida, disperse nell’aria, aventi un diametro 
variabile tra 0.01 e 100 m, e di composizione eterogenea, comprendente  fuliggine, metalli 
in tracce, sali di varia natura chimica, polveri, ceneri e materiale biologico quale virus di 
piccole dimensioni, batteri, spore fungine e polline
1
.  
Le particelle atmosferiche provengono dall’emissione di una grande varietà di sorgenti di 
origine naturale e antropogenica, la cui natura va ad influenzare sia le proprietà fisiche 
(massa, dimensione, superficie specifica, densità) sia la composizione chimica delle 
particelle. Inoltre queste particelle possono essere immesse direttamente in atmosfera 
(primarie) e/o possono essere generate da reazioni chimiche (secondarie) all’interno 
dell’atmosfera stessa. La loro rimozione avviene invece mediante i meccanismi di 
deposizione secca e umida, sedimentazione o ad ulteriori reazioni chimiche. 
Tutti questi fenomeni provocano delle alterazioni nelle dimensioni, nella composizione 
chimica e nella concentrazione del particolato che si misura in atmosfera. Appare evidente 
come i processi di formazione e rimozione in atmosfera del particolato, la sua 
composizione chimica e la sua distribuzione dimensionale siano strettamente correlati tra 
di loro e ci obbligano ad avere una visione non settoriale del fenomeno
2
. 
Da questi parametri, inoltre, dipendono gli effetti del PM sulla salute umana e 
sull’ambiente. In particolare la pericolosità di tale inquinante per la salute è dovuta alla sua 
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inalazione; molti studi epidemiologici mostrano un’associazione fra la concentrazione del 
materiale particellare, in particolare delle particelle più piccole, e l’aumento della mortalità 
e delle malattie cardiorespiratorie nella popolazione esposta
3
. 
Negli ultimi anni grande attenzione è stata riservata proprio all’effetto del particolato 
atmosferico sulla salute umana, sia per le elevate concentrazioni di particelle in aria che 
per la molteplicità delle sorgenti inquinanti nelle aree fortemente antropizzate quali i centri 
urbani. Mentre gli attuali limiti di legge per quanto riguarda la concentrazione di 
particolato in atmosfera sono unicamente espressi in termini di concentrazione di massa, va 
peraltro considerato che la composizione chimica delle particelle non è certamente di 
minore importanza. Nonostante i notevoli avanzamenti della ricerca nell’ultimo decennio, 
le conoscenze sulla composizione chimica del particolato atmosferico rimangono 
incomplete, anche perché rispetto agli inquinanti gassosi, il particolato è molto più 
complesso da caratterizzare, data la composizione chimica molto variabile e per di più 
dipendente dalla dimensione delle particelle.  
A questo scopo è necessario illustrare le principali caratteristiche di tale inquinante ed 
individuare gli aspetti che ancora restano insoluti al fine di ottenere una corretta 
valutazione delle fonti di emissione e dell’impatto sull’uomo e sull’ambiente.  
 
 
1.2 Il Particolato Atmosferico: classificazioni e caratteristiche 
generali 
 
Una prima classificazione del PM, in linea generale, può essere fatta considerando le 
sorgenti di emissione, le quali si distinguono in: 
 Sorgenti naturali: eruzioni vulcaniche, incendi boschivi, erosione e disgregazione 
delle rocce, piante (pollini e residui vegetali), spore, spray marino.  
 Sorgenti antropiche: emissioni della combustione dei motori  (autocarri, 
automobili, aeroplani), emissioni del riscaldamento domestico (in particolare 
gasolio, carbone e legna), residui dell'usura del manto stradale, dei freni e delle 
gomme delle vetture, emissioni di lavorazioni meccaniche, dei cementifici, dei 
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cantieri, delle industrie, lavorazioni agricole, inceneritori e centrali elettriche, fumo 
di tabacco.  
A livello globale, le masse di particolato prodotte per cause naturali sono preponderanti 
rispetto a quelle prodotte dalle attività umane. Le sorgenti antropiche sono, tuttavia, in 
grado di immettere in atmosfera una maggiore quantità di particelle contenenti sostanze 
rilevanti a livello tossicologico per la salute e per l’ambiente. Inoltre tali sorgenti tendono a 
concentrarsi spazialmente, cioè rendono alcune zone maggiormente a rischio rispetto ad 
altre: ne sono un tipico esempio i centri urbani ed industriali. Molti studi provano, infatti, 
che la concentrazione tipica di particelle di origine antropogenica presente in un’atmosfera 
urbana può rappresentare un serio rischio per la salute
4
. 
Data la notevole eterogeneità del PM è stato necessario introdurre diverse classificazioni 
che permettono di evidenziare la dipendenza specifica dei vari effetti ambientali e 
tossicologici dalle proprietà chimico–fisiche delle diverse frazioni. 
La classificazione in base alle  dimensioni delle particelle è molto importante per la 
descrizione del loro comportamento: infatti la composizione chimica, la rimozione, il 
tempo di persistenza  sono tutte caratteristiche correlate a questo parametro. 
Le particelle aerodisperse in atmosfera presentano forme irregolari e sono descritte facendo 
riferimento al diametro aerodinamico equivalente (dae), definito come il diametro di 
un’ipotetica sfera densità unitaria (1g/cm3) avente lo stesso comportamento aerodinamico 
della particella in esame, nelle medesime condizioni di temperatura, pressione e umidità 
relativa (RH). L’analisi del numero di particelle sospese in funzione della loro dimensione 
genera una distribuzione multimodale, che presenta tre mode principali. Il diametro 
aerodinamico è quindi utile ai fini di una classificazione in categorie dimensionali del PM. 
E’ convenzione suddividere il particolato atmosferico in funzione del diametro 
aerodinamico nelle seguenti frazioni (classificazione introdotta da Whitby
5
 nel 1978 e 
successivamente aggiornata dall’EPA6 nel 1997):  
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• frazione  ultrafine  (moda di nucleazione): caratterizzata da particelle aventi diametro 
aerodinamico compreso tra ca. 0.01 e 0.1 μm; generalmente le particelle ultrafini sono i 
risultati della  nucleazione di vapori prodotti mediante processi di combustione o derivano 
dalla  formazione di particelle secondarie  partendo da precursori gassosi (SO2, NH3, NOx); 
 
• frazione fine (moda di accumulo): caratterizzata da particelle aventi diametro 
aerodinamico compreso tra ca. 0.1 e ca. 1 μm; la formazione generalmente avviene 
seguendo due possibili vie : 
- la prima caratterizzata da un possibile coagulo di particelle ultrafini  formate attraverso 
processi di nucleazione eterogenea o di conversione gas/particella; 
- la seconda caratterizzata dalla condensazione di gas su particelle preesistenti nella 
frazione fine. 
La crescita oltre questa dimensione è lenta perché più grande è la particella, più lento è il 
suo movimento e meno probabile il suo incontro e la sua coagulazione con particelle di 
dimensioni simili; inoltre il rapporto massa/superficie di particelle grandi è minore rispetto 
a quelle più piccole; 
 
• frazione coarse (moda grossolana): caratterizzata da particelle con diametro 
aerodinamico maggiore di  ca. 1 μm7. Tale moda è sostanzialmente costituita dai prodotti 
scaturiti da processi meccanici (erosione meccanica, erosione eolica, disgregazione 
meccanica delle particelle del terreno) ed è quindi composta da elementi presenti nel suolo 
e nei sali marini. È bene specificare che le particelle con diametro superiore ad alcuni 





La figura 1.1 rappresenta uno schema riassuntivo della composizione multimodale del 
particolato, associata alle sorgenti. 
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Figura 1.1: Schema della distribuzione multimodale del particolato atmosferico. 
 
Una ulteriore classificazione che riguarda il PM è quella basata sulla capacità di 
penetrazione delle particelle nel sistema respiratorio chiamata classificazione dosimetrica. 




- frazione inalabile, con diametro aerodinamico maggiore di 10 μm; 
- frazione  toracica, con diametro aerodinamico inferiore a  10 μm; 
- frazione alveolare o respirabile con diametro aerodinamico inferiore a 4 (USA) o 
5 (EU) μm; 
- respirabile ad alto rischio con diametro aerodinamico inferiore a 2.5 μm. 
 
In particolare, la frazione inalabile raggruppa la totalità delle particelle che entrano nelle vie 
respiratorie; la frazione toracica è costituita da particelle che raggiungono i polmoni; la 
frazione respirabile è  rappresentata da particelle che raggiungono la regione alveolare di 
scambio dei gas, ed infine la frazione respirabile ad “alto rischio” si riferisce agli effetti 
                                                          
9 Task group on lung dynamics, Deposition and retention models for internal dosimetry of the human  
respiratory, Health Physics, (1966), 12: 173-207. 




della frazione respirabile sulle categorie più indifese come bambini o persone affette da 
patologie
10











Figura 1.2: Schema dell’ apparato respiratorio. 
 
 
1.3 Effetti del particolato atmosferico  
 
Come già anticipato, l’interesse delle istituzioni e dei gruppi di ricerca verso il fenomeno 
dell’inquinamento atmosferico si è intensificato negli ultimi anni. In particolare, il 
problema del PM è quello più discusso e più difficile da risolvere, data l’eterogeneità e la 
variabilità della sua composizione, nonché tutti i fattori chimico-fisici che la influenzano. 
Tuttavia, nonostante le notevoli difficoltà incontrate nel cercare di affrontare tale 
problema, recenti studi ambientali stanno focalizzando la loro attenzione sullo sviluppo di 
sistemi di monitoraggio in aree urbane,  rurali e remote e sulla possibilità di determinare la 
forma chimica e la concentrazione delle specie presenti in atmosfera. Tali studi potrebbero 
portare, infatti, alla creazione di banche dati per la valutazione dell’entità 
dell’inquinamento permettendo agli organi di controllo ambientale non solo di valutare gli 
effetti del PM sull’uomo e sull’ecosistema, ma anche di individuare appropriate strategie di 
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riduzione della  concentrazione degli inquinanti in aria. Per queste ragioni, l’informazione 
sulla concentrazione e sulla forma chimica in cui sono presenti le diverse specie nel PM, 
possono essere utili per studiare e chiarire le possibili relazioni di causa-effetto tra 
l’inquinante e gli effetti dannosi riscontrati sulla salute umana11. 
 
1.3.1 Effetti sulla salute umana 
Il particolato atmosferico è considerato uno fra i principali fattori di rischio per la salute 
umana: tutta la popolazione è soggetta all’esposizione ad inquinamento atmosferico poiché 
è inevitabile inalare del particolato dato che, ad oggi, esso è considerato parte integrante 
dell’aria che respiriamo. 
Gli effetti nocivi legati al materiale particellare includono mortalità prematura, disturbi e 
anomalie dell’apparato respiratorio e cardiovascolare, alterazione della struttura polmonare 
e disfunzioni al sistema immunitario
12,13
. In aggiunta, bambini, persone asmatiche ed 
individui con disfunzioni polmonari, specialmente se in età avanzata, risentono in maniera 
maggiore dell’esposizione al particolato riportando gravi alterazioni fisiologiche14.  
E’ quindi l’apparato respiratorio dell’uomo a subire i principali danni da particolato 
atmosferico. La pericolosità legata all’inalazione di materiale particellare sospeso è 
strettamente legata alle dimensioni delle particelle ed alla loro composizione chimica. 
Sebbene entrambe le frazioni, grossolana e fine, concorrono all’insorgenza di tali effetti, 
molti studi epidemiologici
15,16,17
 hanno messo in luce che la frazione principalmente 
responsabile di patologie polmonari, sia acute che croniche, quali pneumoconiosi, silicosi e 
asbestosi, oltre a diverse forme tumorali, è la frazione PM2,5. Di conseguenza tale frazione 
                                                          
11 J. Hlavay, K. Polyák and M. Weisz, Monitoring of the natural environment by chemical speciation of  
elements in  aerosol and sediment samples, Journal of Environmental Monitoring, (2001), 3:74-80 
12
 C. Davidson, R. Phalen, P. Solomon, Airborne particulate matter and human health: A review, Aerosol 
Sci. Technol., (2005), 38:737–49. 
13
 P.A. Steerenberg, L. van Amelsvoort, M. Lovik, R.B. Hetland, T. Alberg, T. Halatek, H.J. Bloemen, K. 
Rydzynski, G. Swaen, P. Schwarze, E. Dybing, F.R. Cassee, Relation between sources of particulate air 
pollution and biological effect parameters in samples from four European cities: an exploratory study, Inhal. 
Toxicol., (2006),18:333-46. 
14
 EPA (U.S.) Explanation of data handling requirements and forms of the national ambient air quality 
standards for particulate matter. Office of air and radiation, office of air quality planning and standards. 
URL:  http://ttn.rtpnc:epa.gov 
15
 F. Laden, L.M. Neas, D.W. Dockery, J. Schwartz, Association of fine particulate matter from different 
sources with daily mortality in six U.S. cities,(2000), Environ. Health Perspect., 108:941-947. 
16
 H.R. Anderson, S.A. Bremner, R.W Atkinson., R.M. Harrison, S. Walters, Particulate matter and daily 
mortality and hospital admissions in the west midlands conurbation of the United Kingdom: associations 
with fine and coarse particles, black smoke and sulphate, Occup. Environ. Med. (2001), 58:504-510. 
17
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è quella maggiormente utilizzata oggi, rispetto al  PM10 , come indicatore di concentrazione 
atmosferica per le ricerche sugli effetti patologici del materiale particellare. Le polveri 
vengono infatti, come già accennato in precedenza, bloccate in tratti diversi dell’apparato 
respiratorio in base al loro diametro aerodinamico. In particolare, le particelle più grandi 
del modo grossolano rimangono intrappolate nelle narici e nella gola e possono causare 
disturbi di tipo allergico come l'asma,  mentre quelle più piccole, PM5, riescono a 
raggiungere i polmoni depositandosi nei bronchioli. Tuttavia le dimensioni di questa 
frazione sono sufficientemente grandi da permettere alle ciglia che rivestono la superficie 
dei tessuti polmonari la rimozione di tali particelle, con un’azione di spinta verso le prime 
vie respiratorie, che permette la loro eliminazione in poche ore. 
Le particelle fini rappresentano invece il pericolo maggiore, poiché sono in grado di 
raggiungere le zone periferiche dei polmoni, dove i processi di rimozione sono 
notevolmente ridotti con conseguente aumento dei tempi di esposizione, della 
concentrazione e pertanto dei rischi. Queste particelle si possono disciogliere nel sangue e 
nel sistema linfatico, sia a livello alveolare che gastrointestinale (in seguito alla loro 
eventuale ingestione),  veicolando gas irritanti come SO2 e NOx , sostanze cancerogene 
come idrocarburi policiclici aromatici, nitrocomposti ed aldeidi o elementi tossici quali 
piombo, cadmio, nichel, arsenico, etc
18
. 
Per questi motivi anche se i criteri, classificativi della pericolosità del PM, indicati dalle 
istituzioni internazionali, sono essenzialmente basati sulla concentrazione di massa e sulle 
frazioni dimensionali delle particelle bisogna sicuramente considerare le differenti forme 
chimico-fisiche in cui è presente una sostanza, le quali possono manifestare differente 
impatto ambientale e differente tossicità. Inoltre la determinazione della sola 
concentrazione totale  non fornisce  informazioni circa la sua biodisponibilità e la sua 
interazione con l’organismo umano. 
Ad esempio, riguardo i metalli, la loro tossicità è strettamente correlata con lo stato di 
ossidazione in cui sono presenti. Un elemento può essere benefico all’organismo o 
tossico, a seconda della sua valenza. A conforto di questa tesi, potrebbero essere portati 
numerosi esempi. Il cromo (III), per esempio, può essere un elemento essenziale per il 
metabolismo del glucosio, ma il cromo (VI) è cancerogeno. Il Cr (VI) non si lega 
direttamente con il DNA, ma si suppone che sia il cromo nei suoi stati di ossidazione 
intermedi, ad essere responsabile dei danni alla doppia elica del DNA. Al contrario, nell’ 
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arsenico sono le specie a numero di ossidazione più basso a possedere una maggiore 
tossicità: l’arseina(-3) è più tossica dell’arsenito(+3), che a sua volta, è più tossica 
dell’arseniato. Lo stato di ossidazione può anche influenzare i tempi di assorbimento ed 
eliminazione di un elemento
19
. Lo ione Fe(II) è solubile in condizioni fisiologiche e 
diffonde liberamente attraverso le membrane, mentre il Fe(III) non entra facilmente nelle 
cellule ed è più soggetto all’idrolisi nei sistemi biologici. Il ferro viene captato dalle 
cellule eucariote in forma di chelato, con leganti organici, secondo un processo che, 
probabilmente, coinvolge la dissociazione del complesso ed una riduzione a Fe(II). 
Inoltre, non è da sottovalutare la mobilità di un elemento che dipende dalle sue proprietà 
chimiche e da numerosi altri fattori, quali solubilità, pH e forza ionica. Per esempio, il 
cromo non è solubile in acqua ai livelli di pH simili per le acque naturali, ma può 
diventarlo a pH più basici
20
. 
Tuttavia differenziare le varie forme in cui le sostanze sono presenti non è semplice, per il 
fatto che in atmosfera (è il caso delle sostanze organiche ed inorganiche di origine 
secondaria) esse vanno incontro a processi di trasformazione, interconversione, 
degradazione,  influenzati dalle condizioni ambientali, dando vita a prodotti le cui proprietà  
chimico-fisiche e la cui tossicità sono nettamente diverse da quelle dei composti originari. 
Infatti, allo stato attuale,  solo poche specie chimiche presenti in atmosfera sono normate: 
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 Il D.Lgs. 155/2010 stabilisce valori obiettivo per il PM2,5 progressivamente 
decrescenti nel tempo fino al valore di 18 g/m3 nel 2020 (valore soggetto a 





















Tra queste il monossido di carbonio viene assorbito rapidamente negli alveoli polmonari; 
nel sangue compete con l’ossigeno nel legarsi all’atomo bivalente del ferro 
dell’emoglobina, formando carbossiemoglobina con conseguenze dannose sul sistema 
nervoso e cardiovascolare
23
.  Il benzo(a)pirene è una sostanza rappresentativa della classe 
degli IPA che presentano una tossicità multiorgano: grazie all’elevata solubilità, possono 
attraversare le membrane molto facilmente, senza bisogno di trasporto attivo. La tossicità 
primaria, in realtà, è molto bassa, ma, in seguito a reazioni di biotrasformazione (ed in 
particolare la formazione di diolo-epossido) aumenta notevolmente. Inoltre gli IPA così 
come il benzene sono state classificate dalla IARC (Agenzia Internazionale per la Ricerca 
sul Cancro) come possibili o probabili cancerogeni per l’uomo24. 
Le tracce di metalli pesanti, invece, hanno un effetto aggravante su patologie pre-esistenti 
ed inducono la formazione di ossigeno, la cui forte azione ossidante causa gravi danni ai 
tessuti polmonari.  
Gli NOx e SO2 sono  gas irritanti e pungenti che formano in atmosfera acidi dal forte potere 
ossidante e corrosivo. Questi ultimi, insieme alle basi,  formano sali di natura secondaria, 
che, a causa delle piccole dimensioni, penetrando nel sistema respiratorio a varie 
profondità, possono sia  raggiungere gli alveoli polmonari, dando luogo ad un possibile 
assorbimento nel sangue con conseguente intossicazione, sia aggravare, malattie 
respiratorie croniche come l’asma, la bronchite e l’enfisema25. 
Infine, particolare attenzione va posta ai rischi potenziali per la salute umana derivanti da 
particelle aventi dimensioni comprese tra 0-100 nanometri, definite nanoparticelle 
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, poiché si hanno pochi dati riguardo alla loro tossicologia. Per ottenere risultati 
attendibili circa i loro rischi potenziali occorre compiere ancora ricerche approfondite, 
infatti al momento attuale mancano dei metodi di prova uniformi e le basi scientifiche per 
poter catalogare con precisione tutti i nanomaterali esistenti. 
Ad ogni modo si ritiene che il polmone sia l’organo più critico sul piano dell’assorbimento 
di nanoparticelle; presenta infatti un’enorme superficie d’esposizione e permette, data 
l’estrema sottigliezza della barriera aria-sangue, di far penetrare nel sangue nanoparticelle 
inalate e in esso depositate. Le nanoparticelle sono infatti in grado di attraversare doppie 
membrane lipidiche e quindi penetrare nei mitocondri e nei nuclei delle cellule, causando 
stress ossidativo o danni al DNA. Oltre alla dose e alla composizione elementare delle 
nanoparticelle, a svolgere un ruolo decisivo ai fini della loro diffusione nell’organismo e 
dei loro possibili effetti genotossici sono fattori come l’area della superficie e la sua 




Ulteriori conoscenze riguardo alle nanoparticelle e alla loro tossicità verranno approfondite 
nei paragrafi 2.3 e 2.3.1.  
 
1.3.2 Effetti sul clima e sull’ambiente 
Il PM assorbe e/o riflette le radiazioni provenienti dal sole in funzione della dimensione e 
composizione chimica delle particelle che lo compongono e della lunghezza d’onda della 
radiazione stessa: da un lato esse riflettono la luce solare, portando ad un raffreddamento 
della superficie della Terra, dall’altro possono avere anche un ruolo nei fenomeni 
d’assorbimento della radiazione infrarossa terrestre, contribuendone positivamente al 
riscaldamento. L’attenuazione della luce, ad esempio,  è causata maggiormente dalle 
particelle di origine secondaria appartenenti alla frazione ultrafine: infatti si è notato che 
una riduzione delle concentrazioni di particelle fini in atmosfera porta ad un considerevole 
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miglioramento della trasparenza. Invece, le particelle del modo d’accumulazione sono più 
attive nella dispersione della luce e sono più importanti nella riduzione della visibilità 
rispetto alle particelle del modo di nucleazione e alle particelle grossolane. L'assorbimento 
della luce, a differenza della dispersione, non è direttamente collegato alle dimensioni delle 
particelle bensì alla composizione chimica. Ad esempio, le sostanze carboniose assorbono 
fortemente la radiazione solare. Il PM ha quindi un’influenza diretta sul bilancio energetico 
terrestre, a cui è legato il clima, e l’effetto complessivo dipenderà dal quantitativo relativo 
di energia luminosa riflessa verso lo spazio rispetto a quella assorbita
30
. 
Il PM agisce sull’ambiente anche attraverso particolari fenomeni quali le piogge acide. 
Tale fenomeno é causato essenzialmente dall'aumento nell'atmosfera di componenti 
gassosi (SO2, SO3, NOX e CO2) provenienti dalle attività industriali e dalle combustioni in 
genere. Questi gas possono essere trasformati in pochi giorni in acidi (H2SO4, HNO3, 
HNO2, H2CO3),  tramite varie reazioni con H2O o con il radicale OH
. 
 (figura1.3).  
 
 
Figura 1.3: Meccanismo di formazione delle piogge acide. 
 
L'emissione di questi ossidi, oltre a rendere possibile la loro trasformazione chimica, 
produce una dispersione ad ampio raggio così che  le sostanze acide vengono deposte su 
vaste aree sottovento, le quali ne subiscono gli effetti. La ricaduta a terra degli inquinanti 
acidi avviene in due modi: attraverso le deposizioni umide e secche. Le prime sono le più 
note e si verificano sia sotto forma di pioggia acida, sia come neve, rugiada e nebbie acide. 
Queste precipitazioni si possono formare a grandi distanze rispetto ai punti di emissione 
degli ossidi originari,  di conseguenza sovente l’area inquinata si trova molto lontano da 
quella inquinante. Le deposizioni secche consistono nella ricaduta al suolo di sostanze 
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acide in forma di gas o di particelle microscopiche, processo che in genere si verifica 
soprattutto nelle aree più vicine ai punti di emissione
31
. 
Il fenomeno delle piogge acide é quindi legato alle molteplici attività svolte dall'uomo nei 
vari settori dell'economia:  le conseguenze di tale problema sono decisamente rilevanti e 
riguardano diverse componenti dell’ecosistema.  Per esempio, le piogge acide possono 
determinare un'alterazione della composizione chimica delle acque di falda, dei laghi, dei 
fiumi e delle acque marine lungo le coste. Inoltre anche la vegetazione subisce gli effetti di 
questo fenomeno manifestandosi in un “deperimento forestale”, ovvero in un 
indebolimento delle piante (rese più vulnerabili dall'aggressione di parassiti o dagli effetti 
di condizioni climatiche avverse) con un conseguente rapido declino di alcune foreste. Le 
piante colpite presentano modificazioni nella chioma (rallentato accrescimento, 
ingiallimento e precoce caduta delle foglie, ramificazione alterata e meno attiva) e un 
apparato radicale che risulta meno sviluppato, come conseguenze di un impedimento nei 
normali processi di scambio gassosi con l’atmosfera che avvengono durante  la fotosintesi 
clorofilliana
32
. In generale, il meccanismo di aggressione sulla vegetazione può avvenire 
direttamente attraverso il fogliame (esposto alle precipitazioni, alle nebbie e alla caduta "a 
secco" di agenti inquinanti) o indirettamente attraverso la modificazione nella 
composizione chimica del terreno (l'acidificazione infatti compromette la disponibilità di 
sostanze nutritive nel suolo).  
L'azione delle piogge acide é ben visibile anche sul patrimonio monumentale (edifici 
storici, manufatti in pietra calcarea, statue in metallo) e si manifesta o mediante un'azione 
chimica di corrosione, oppure mediante un'azione meccanica di rimozione del materiale 
stesso, reso precedentemente friabile e solubile: l'acqua, condensando sulle superfici fredde 
dei manufatti, fa da veicolo per gli agenti inquinanti solidi, liquidi e gassosi che penetrano 
nelle porosità e facilita la fissazione diretta dei gas a molecola polare. E' forse questo il 
meccanismo che sottrae la maggior parte di SO2 all'atmosfera, depositandola sui 
monumenti. I monumenti in pietra calcarea sono i più colpiti, perché l'acido solforico 
(H2SO4), contenuto nelle deposizioni acide, corrode il carbonato di calcio (CaCO3) di cui 
sono costituiti e lo trasforma in solfato di calcio (CaSO4), che viene facilmente dilavato 
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dalle acque piovane; così la nuova superficie risulta esposta ad ulteriori aggressioni e viene 
letteralmente consumata.  
Anche i metalli vengono sensibilmente corrosi dall'acidità delle piogge, e in particolare 
dall'acido solforico e dall’acido nitrico, che hanno un forte potere ossidante. Sul rame e 
quindi anche sul bronzo, che é una lega di rame e stagno, le precipitazioni acide 





1.4 Metodi di campionamento  
 
Nelle attività analitiche rivolte alla caratterizzazione chimica del PM, indispensabile per 
una più approfondita comprensione della sua pericolosità ambientale e tossicologica, la 
fase di campionamento costituisce  la fase più delicata dell’intero processo analitico, in 
quanto in grado di alterare significativamente la composizione originale della polvere. 
Il campionamento del PM prevede una fase primaria di selezione dimensionale delle 
particelle da campionare ed una fase secondaria di raccolta. La fase iniziale, posta a monte 
della linea di campionamento prevede l’utilizzo di dispositivi meccanici basati su una 
selezione di tipo inerziale come teste di taglio: cicloni e impattori. Il principio di 
funzionamento di questi dispostivi sfrutta le diverse dimensioni e quindi la diversa massa 
inerziale delle particelle contenute in atmosfera. Quando l’aria atmosferica viene aspirata 
essa passa attraverso la testa di taglio che per mezzo di ugelli imprime un’accelerazione al 
fluido. In uscita dagli ugelli si trova un ostacolo perpendicolare alla direzione di flusso, 
questo costringe il fluido a subire una deviazione, le linee di flusso curvano e ciò che è 
contenuto nel fluido subisce lo stesso destino. Questa accelerazione-deviazione tuttavia 
non permette alle particelle più grandi di seguire il fluido in quanto essendo più pesanti 
oppongono più resistenza all’accelerazione e in fase di deviazione hanno una quantità di 
moto troppo elevata per poter evitare l’ostacolo cadendoci sopra. Le teste possono operare 
diverse selezioni dimensionali a seconda di quanto distante è posto il piatto di caduta sotto 
l’ugello. Si hanno così teste di taglio per PM10, PM2,5, PM1, ossia si riescono ad ottenere 
campioni di particelle con diametro aerodinamico uguale od inferiore a 10, 2.5 e 1 μm. 
Nella fase di raccolta l’aria, “depurata” delle particelle più grandi, passa attraverso una 
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membrana (filtro) di raccolta sulla quale si depositano le particelle più piccole che non 







Figura 1.4: Schema di funzionamento di un campionatore con testa di taglio secondo il metodo  
                  della selezione e raccolta del PM dal flusso di aria. 
 
Nei cicloni il sistema di selezione viene ottenuto costringendo il flusso d’aria a percorrere 
traiettorie curvilinee sfruttando quindi la forza centrifuga particelle di massa maggiore 
risentono di più l’azione centrifuga e sono spinte verso l’esterno, sulle pareti e qui 
bloccate. Le particelle più piccole invece non risentono di tale forza per via delle loro 
piccole dimensioni ed indisturbate di dirigono verso il filtro di raccolta. La selezione dei 
diversi tagli del particolato viene ottenuta aumentando o diminuendo il raggio di curvatura 
della traiettoria del flusso, in particolare per raggi di curvatura ampi si ha una più debole 
forza centrifuga e quindi sono selezionati i tagli più grandi mentre a raggi più piccoli la 
forza centrifuga è più intensa e sono selezione le particelle più piccole. 
    Fase di selezione               Fase di raccolta 




Gli impattori multistadio utilizzano gli stessi principi delle teste di taglio, ma impiegano un 
diverso sistema di raccolta delle polveri. Il dispositivo si compone di una serie di piatti 
paralleli tra loro e perpendicolari alla direzione del flusso (da qui multistadio). I piatti 
hanno la stessa funzione che hanno nella testa di taglio, solo che in più fungono anche da 
piatti di raccolta. Essi infatti modificano la direzione del flusso, obbligando le particelle a 
subire una deviazione, le più pesanti non riescono a deviare, per via della loro massa e 
cadono sul piatto, ove sono selezionate, raccolte e campionate
34
. Di seguito si riporta una 
figura di un impattore multistadio. 
 
          Figura 1.5.  Schema di un impattore multistadio. 
 
 
1.5  Composizione chimica del Particolato Atmosferico 
 
La composizione chimica del particolato è molto complessa e comprende un elevato 
numero di specie. Di solito, la caratterizzazione chimica del materiale particolato consiste 
nel determinare il carbonio elementare e organico totale, le specie idrosolubili, alcuni 
composti organici e il contenuto di metalli totali. La caratterizzazione chimica del PM è 
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importante per definirne la pericolosità e cancerogenicità (carbonio elementare, composti 
organici come gli IPA e nitro-IPA e alcuni metalli pesanti), l’abbondanza o la 
rappresentatività ambientale, come nel caso degli IPA e PCB per la componente organica 

















per la componente inorganica
35
. 
Oltre che con la natura delle fonti di emissione, la composizione chimica del materiale 
particellare varia con le dimensioni delle particelle. La maggior parte della frazione fine è 
costituita da alcune specie chimiche quali carbonio elementare, solfati, normalmente 
presenti come sali ammonici o come sali idrogenati di diversi composti organici primari e 
secondari, nitrati. 
La frazione grossolana è invece formata in prevalenza dagli elementi derivanti dalla 
crosta terrestre per erosione delle rocce quali, Ca, Al, Si, Mg, Fe ed alcuni materiali 
organici di origine naturale quali polline, spore e residui di animali e piante. 
In linea generale le specie costituenti il PM possono essere suddivise in due grandi classi: i 
macrocomponenti, che costituiscono più dell’1% della massa totale di PM (ioni inorganici 
e carbonio elementare e organico) e i microcomponenti che invece costituiscono meno 
dell’1% in massa del PM (metalli presenti in tracce,alcuni classi di composti organici, 
acqua). 
 
1.5.1 I macrocomponenti del Particolato Atmosferico 





















) e alcuni metalli (Al, Si, Fe). 
Inoltre una frazione relativamente abbondante dei macrocomponenti è attribuibile ai 
composti contenenti carbonio, e quindi al carbonio elementare e al materiale organico, 
costituito da migliaia di specie diverse nessuna delle quali rappresenta individualmente 
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1.5.1.1 Ioni inorganici primari e secondari 
Per quanto riguarda la frazione inorganica, dunque, è possibile suddividere ulteriormente  
gli  ioni inorganici, presenti a concentrazioni elevate, in base alla loro origine primaria o 
secondaria
36
. Gli ioni inorganici di origine primaria sono:  
 cloruri (Cl-), la cui sorgente naturale principale è l’aerosol marino, mentre le 
sorgenti antropiche sono le emissioni da inceneritori di rifiuti (la combustione della 
plastica che forma cloruri volatili) e la combustione di carbone (si producono 
dall’acido cloridrico emesso); 
 sodio ( Na+), proveniente da aerosol marino e in parte dal suolo; 
 calcio (Ca++), principalmente di origine terrigena, derivante dall’erosione 
meccanica e dal trasporto di particelle del suolo da parte del vento; proviene inoltre 
da attività agricole, da incendi forestali, dalla combustione dei carburanti, della 
legna e della torba e da attività industriali; 
 magnesio (Mg++), come il calcio ha origine terrigena. La maggior parte di   Mg++ 
presente nel PM primario ha origine prevalentemente dalla combustione di 
biomassa, ma una discreta quantità si trova anche nell’aerosol marino; 
 potassio (K+), rappresenta uno dei principali componenti della crosta terrestre; le 
principali sorgenti antropica sono dovute alle pratiche agricole di concimazione e 
alla combustione di biomasse; 
 solfato (SO4
=
), tra i maggiori costituenti di particolato primario emesso dalle 
centrali elettriche alimentate a carbonio e petrolio. Una minima parte deriva da 
aerosol marino. Tuttavia i solfati sono prevalentemente di origine secondaria; 




), derivano principalmente dalla crosta terrestre, 
anche se la loro concentrazione è  soggetta a variazioni che dipendono dalla 
geologia delle aree prese in considerazione. 
 
Per quanto riguarda le specie inorganiche di origine secondaria, invece,  i principali 
precursori di sono: 
 gli ossidi di zolfo (SOx), le cui principali sorgenti sono i processi di combustione di 
carbone e petrolio contenenti zolfo, e quindi gli impianti di produzione energetica, 
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gli impianti di riscaldamento a gasolio, alcuni processi industriali e il traffico 
veicolare. Negli anni passati, il contributo alla concentrazione di questi inquinanti 
dovuto al traffico veicolare era molto più elevato rispetto a quello attuale, dato 
l’impiego di carburanti contenenti grandi quantità di zolfo. Di minore importanza 
sono le sorgenti naturali (eruzioni vulcaniche e decomposizione di organismi 
marini); 
 gli ossidi di azoto (NOx), che si formano principalmente dalla combustione di 
combustibili fossili ad alte temperature (traffico autoveicolare, processi di 
produzione di energia e calore, riscaldamento domestico, attività industriali, ecc.); i 
fulmini e la traspirazione dei suoli sono delle fonti naturali per gli NOx
37
; 
 l’ammoniaca (NH3), che deriva soprattutto dall’ attività microbica del suolo e del 
mare, si può formare anche per reazione di riduzione degli NOx; viene prodotta 
industrialmente ed utilizzata come fertilizzante in agricoltura, viene emessa dagli 





Questi precursori gassosi danno luogo a reazioni acido-base in atmosfera portando alla 
formazione di sali, quali il solfato d’ammonio e il nitrato d’ammonio. 
Una delle particolari reazioni di formazione di particelle secondarie può essere 
schematizzata come in figura1.6. In questa reazione l’SO2 presente in atmosfera reagisce in 






                        Figura1.6 : Schema della formazione di una particella secondaria. 
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quest’ultimo reagisce con l’ammoniaca, presente anch’essa in atmosfera, generando come 
prodotto di reazione il solfato di ammonio che, in seguito all’evaporazione dell’acqua in 
cui è disciolto, si libera come particella. 
In generale, la formazione e la composizione del particolato secondario dipendono  in 
gran parte dallo svolgersi in atmosfera di reazioni acido-base, di ossidazione e di 
interazioni gas-particella che avvengono a carico delle specie gassose primarie e che 
danno luogo a molteplici prodotti di reazione. Più in dettaglio, la maggior parte delle 
reazioni chimiche di natura secondaria note, riguardano la frazione inorganica del 
particolato e incidono soprattutto sulle sue proprietà acido-base. Si noti che questa 
caratteristica riveste una particolare importanza nel determinare la solubilità delle specie 
presenti e quindi la cedibilità degli inquinanti nell’ambiente circostante. 
Tra gli acidi inorganici che si formano in atmosfera, l’acido solforico, specie con 
un’elevata igroscopicità,  è il principale costituente del particolato acido ed è capace di 




 L'ossidazione atmosferica di SO2 avviene sia attraverso reazioni in fase gassosa sia in fase 
acquosa: il principale meccanismo in fase gassosa è probabilmente la reazione catalizzata 
da OH•, mentre in fase acquosa l’ossidazione avviene per mezzo di H2O2, O2 e O3. Di 
seguito viene mostrata la reazione di ossidazione dell’anidride solforosa in presenza di 
ossigeno molecolare: 
 
2 SO2  +  O2  +  2 H2O ↔ 2 H2SO4   (1) 
In presenza di specie inquinanti di natura basica, come ammoniaca ed ossido di calcio, 
l’acido solforico reagisce per formare sali secondo le seguenti reazioni: 
 
H2SO4 (aq) + 2 NH3 (g) ↔ (NH4)2SO4 (aq)      (2) 
H2SO4 (aq) + CaO(sol) ↔ CaSO4 (aq) + H2O  (3) 
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In condizioni di bassa umidità l’acqua viene allontanata dall’aerosol e si produce 
particolato di natura solida.  
Analogamente al solfato, il nitrato particellare deriva dall’ossidazione degli ossidi di azoto 
ad acido nitrico gassoso e dalla reazione di questo con ammoniaca si forma nitrato di 
ammonio in fase particellare. 
Il meccanismo principale per la produzione di acido nitrico è la reazione del radicale OH• 
con NO2: 
 
OH•  + NO2 + M ↔ HNO3  (4) 
 
Una seconda via di produzione dell’acido nitrico segue le seguenti reazioni: 
 
NO2 +O3 ↔ NO3 + O2     (5) 
NO3 + NO2  ↔  N2O5       (6) 
N2O5 + H2O(aq) ↔ 2 HNO3(aq)  (7) 
 
Siccome la reazione di N2O5 con il vapore acqueo è abbastanza lenta, la presenza di acido 
nitrico è dovuta principalmente alla reazione con OH•. 
L’acido solforico e l’acido nitrico atmosferici possono reagire, come mostrato in 
precedenza, con l’ammoniaca disponibile. Quest’ultima, essendo l’unico gas alcalino 
presente in atmosfera ad elevate concentrazioni è quello che influenza principalmente gli 
equilibri acido-base ed é l’unica specie in grado di ridurre il tasso d’acidità dell’atmosfera. 
La conoscenza di tali equilibri, delle corrispettive costanti di equilibrio e delle specie 
inizialmente presenti, permette di prevedere la composizione chimica del particolato in 
specifiche condizioni termodinamiche dell’atmosfera. Infatti, è noto che l’ammoniaca 
reagisce preferibilmente con H2SO4 e solo dopo averlo neutralizzato, se la sua 
concentrazione è abbastanza elevata, reagisce anche con HNO3 dando NH4NO3. Questo 
ultimo ha un tempo di permanenza in aria minore di (NH4)2SO4  e, come l’acido nitrico, ha 
una velocità di deposizione molto più elevata, quindi viene più  facilmente rimosso 
dall’atmosfera40. 
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1.5.1.2 Composti contenenti carbonio 
La frazione contenente carbonio del PM, che rappresenta una delle maggiori componenti 
della sua massa totale (dal 20 al 60%), è costituita da carbonio elementare EC e da una 
grande varietà di composti organici (indicati come carbonio organico OC), come mostrato 
in figura 1.7. 
 Il carbonio elementare (EC), chiamato anche black carbon o carbonio grafitico, ha una 
struttura chimica simile alla grafite impura (anche conosciuta come fuliggine) ed è 
emesso in atmosfera direttamente, principalmente da processi di combustione, sia 




















Figura 1.7: Tipologie di carbonio presente nel PM. 
 
 
Per quanto riguarda le dimensioni, la distribuzione del EC emesso dalle automobili è 
unimodale con un picco intorno a 0.1 μm; negli ambienti inquinati, invece, la distribuzione 
diviene bimodale, come mostrato in figura 1.8. 
La prima modalità è conseguenza delle sorgenti di EC primario, la seconda modalità nasce 
dalla condensazione o coagulazione di aerosol secondario su quello primario, portando così 
ad una crescita delle dimensioni delle particelle e ad un cambiamento della composizione 
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chimica: infatti, oltre al carbonio grafitico esse contengono altri composti, sia organici che 
inorganici, che ne aumentano la polarità
42
. 
L’unione di EC ed OC ed il conseguente cambiamento sia nelle proprietà igroscopiche che 







La componente organica del PM è costituita da una miscela complessa di centinaia di 
composti, che si accumulano tendenzialmente nella frazione sub-micrometrica. Molti sono 
stati i tentativi di studio per arrivare ad una identificazione e una classificazione completa di 
questa frazione ma, fino ad oggi, le difficoltà incontrate nel raggiungere tale obiettivo 
hanno permesso di  identificare solo una piccola parte della massa totale degli organici 
emessi. Tra i composti identificati si possono ritrovare varie classi, alcune delle quali sono 
state riconosciute altamente dannose per la salute umana: alcani, acidi benzoici, 
benzaldeidi, fenoli, furani, acidi carbossilici, acidi aromatici policarbossilici, acidi alifatici, 
idrocarburi policiclici aromatici (IPA), chetoni policiclici aromatici, steroli e pesticidi. I 
composti organici  di origine primaria sono prodotti essenzialmente da combustione e da 
sorgenti chimiche, geologiche e naturali. In particolare, in bibliografia 
43
 è riportato che le 
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Figura 1.8: Distribuzione dimensionale  del carbonio elementare (EC). 




principali fonti che contribuiscono al OC in atmosfera possono ricondursi alle operazioni di 
cottura della carne (21%), alla pavimentazione delle strade (16%), alle emissioni dei camini 
(14%), ai veicoli non catalici (12%) e a quelli catalitici (3%), a quelli diesel (6%), ai fuochi 
delle foreste (3%) e al fumo di sigaretta. 
I composti organici secondari, invece, si formano a seguito delle reazioni che coinvolgono 
gas organici reattivi  e composti organici volatili (ROG e VOC), presenti in atmosfera, e 
specie ossidanti. Tra le principali specie ossidanti attive in ambiente urbano, vi è O3 (attivo 
giorno e notte), OH• (attivo solo di giorno), NO3 (attivo solo di notte poiché di giorno 
subisce reazioni di fotolisi trasformandosi  in NO2 in tempi molto brevi). 
La capacità di un dato composto organico volatile di produrre particolato secondario, 
dipende da tre fattori: 
- la sua concentrazione atmosferica; 
- la sua reattività chimica; 
- la volatilità dei suoi prodotti. 
I precursori organici volatili  reagiscono velocemente, almeno con una velocità pari a 
quella della loro capacità di diluizione, così che i loro prodotti, caratterizzati da una minore 
volatilità,  possano accumularsi in atmosfera. 
Tale diminuzione di volatilità risulta dal fatto che avvengono delle reazioni di addizione 
di gruppi funzionali polari (contenenti ossigeno e/o azoto) sul precursore organico con 
conseguente diminuzione della tensione di vapore della specie e, quindi, possibilità di 
condensare sul materiale particellare  già esistente.  
Se per i composti inorganici non ci sono particolari problemi per una buona 
caratterizzazione chimica, al contrario, la formazione di PM organico secondario è 
governata da una complessa serie di reazioni che coinvolgono un vasto numero di 
intermedi, per lo più radicali, cosicché una descrizione accurata dei meccanismi di 
formazione presenta notevoli difficoltà. Si ritiene che il processo di ossidazione venga 




e ozono (O3);  il prodotto principale che si 
ottiene durante questo primo passaggio è il radicale alchilperossido, come illustrato nella 
reazione seguente: 
 
VOCs + OH / O3 / NO3 → R• + O2 → RO2•      (1) 




il quale, per reazione con diversi gruppi funzionali polari, evolve trasformandosi in 
prodotti con tensione di vapore più bassa 
44,45





Tuttavia, la maggior parte delle specie coinvolte nelle reazioni di formazione delle 
particelle secondarie non sono ancora state identificate e i modelli teorici che descrivono 
questi processi non sempre concordano con le osservazioni sperimentali
46
. 
È difficile quantificare il contributo alla massa totale del PM del carbonio organico di 
origine primaria e secondaria. La mancanza di un’identificazione diretta attraverso l’analisi 
chimica ha spinto i ricercatori ad intraprendere diversi metodi indiretti: spesso è stato usato 
il carbonio elementare come tracciante del carbonio organico primario. L’ipotesi di fondo è 
che poiché EC ed OC primario derivano dalle medesime fonti, è possibile stabilire un 
rapporto di riferimento OC/EC che può essere rappresentativo della fonte in esame. Se il 
rapporto di riferimento in ambiente viene superato, il valore in eccesso di OC può essere 
considerato secondario. Difetto di questo metodo è che il rapporto OC/EC varia da 
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Figura 1.9: Meccanismo di addizione di gruppi funzionali al radicale alchilperossido. 




sorgente a sorgente e può essere modificato dalle condizioni meteorologiche, dalle 
variazioni nelle emissioni stagionali e giornaliere
47
. 
In media l’OC primario predomina, ma il contributo di quello secondario può superare 
l’apporto del primario durante episodi acuti di inquinamento atmosferico fotochimico. 
 
1.5.1.3 Ricostruzione chimica della massa del PM 
A partire dalla determinazione dei composti illustrati in precedenza è possibile calcolare la 
concentrazione di massa della polvere sulla base delle somma delle concentrazioni dei 
macrocomponenti trovati
48
. Il contributo dei  microcomponenti, a causa della loro scarsa 
abbondanza nel PM, è considerato generalmente trascurabile ai fini della chiusura bilancio 
di massa (CMB), ossia la ricostruzione per via chimica della massa totale di PM. 
Il bilancio di massa si basa sull’utilizzo di fattori di conversione, che consentono 
l’attribuzione del singolo macrocomponente ad una classe di sorgenti emissive, e permette 
di valutare il suo contributo  rispetto al totale della polvere. 
In particolare, le diverse componenti del PM con l’applicazione di specifici algoritmi 
evidenziano il contributo di diverse sorgenti principali del materiale particellare: il suolo 
(componenti di origine crostale), il mare (aerosol marino), i processi di combustione 
(inquinanti antropogenici primari), la biosfera (le specie organiche), le reazioni in 
atmosfera (gli inquinanti inorganici secondari). Ai fini della chiusura del bilancio di massa, 
la somma delle tre frazioni analitiche (elementi crostali, ioni, composti del carbonio) viene 
confrontata con la concentrazione di massa determinata per via gravimetrica:  
 La concentrazione dei componenti di origine crostale (Al, Si, Fe, K, Mg, Ca, CO3
=
, 
frazione non idrosolubile di Na e di K) è la cosiddetta frazione crostale (FC) ed è 
determinata in base ad un algoritmo che tiene conto degli ossidi dei metalli e viene 
stimata in base alla seguente formula: 
 
FC = 1.89 Al + 2.14 Si + 1.42 Fe + 1.35 Nains + 1.2 Kins + 1.4 Cains + 1.67 Mgins 
 






 Characterization and origin of EC and OC particulate matter near the 
Doñana National Park (SW Spain), Environmental Research, (2009), 109: 671-681. 
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 la frazione ionica viene calcolata come somma di cloruro, nitrato, solfato, sodio, 
ammonio, magnesio, potassio, calcio e carbonato. Il contributo dello ione carbonato è 









 La concentrazione dell’aerosol marino è calcolata moltiplicando la concentrazione di 
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 La concentrazione degli inquinanti antropogenici primari è calcolata sommando la 
concentrazione di carbonio elementare ad concentrazione di materiale organico (OM) 
circa uguale. I principali studi riportati nella letteratura internazionale
49
 stimano infatti 
che nelle emissioni veicolari, che tipicamente costituiscono il maggior contributo al 
carbonio di origine primaria, un parte di materiale organico sia adsorbita sulle particelle 
di carbonio elementare. Tale porzione è stata stimata pari a 1.1 volte il contenuto di 
carbonio elementare. Il carbonio di origine primaria è quindi calcolato come  
 
[PRIMARY ANTROPOGENIC] = EC+1.1EC 
 
 La concentrazione di inquinanti secondari inorganici è data dalla somma del solfato 
di origine non marina (nssSO4
=), del nitrato e dell’ammonio; la concentrazione degli 
inquinanti organici è data dalla quantità di materiale organico rimanente dopo il calcolo 
della frazione antropogenica primaria.  
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 Il materiale organico viene calcolato moltiplicando la determinazione del carbonio 
organico (OC) per un fattore che tiene conto degli atomi diversi da C presenti nelle 
molecole organiche. Questo valore varia tra 1.6 a 2.2 in base all’area oggetto di 
monitoraggio, a seconda che questa sia  un sito urbano o remoto. Al contributo del 
materiare organico (OM) occorre poi sottrarre il contributo già incluso 
nell’antropogenico primario (1.1 EC) 
 
[ORGANICS] = OC*(1.6≤ x ≤2.2) – 1.1*EC 
 
E’ da sottolineare come la variabilità nel tempo e nello spazio della composizione dei 
composti del carbonio, che influenza il fattore moltiplicativo usato per la trasformazione 
da OC ad OM, sia la maggiore sorgente di incertezza nella ricostruzione della 
concentrazione di massa del PM a partire dai dati di analisi chimica, essendo l’OM la 
componente quantitativamente più importante del materiale particellare sospeso in 
atmosfera.  
La chiusura del bilancio di massa  rappresenta un utile strumento  per  avere una stima 
quantitativa dei diversi contributi delle diverse sorgenti di PM, poiché l’esatta 
attribuzione delle sorgenti risulta alquanto complessa a causa dell’elevato numero di 
fonti emissive sia antropogeniche che naturali e a causa della variabilità delle aree 
geografiche di impatto dovuta alle differenti dimensioni delle particelle, permanenza in 




L’analisi chimica dei macrocomponenti permette di ricostruire la maggior parte della 
massa totale del PM
51
 e le percentuali ricostruite variano a seconda dell’algoritmo di 
calcolo usato, dell’area di indagine, e delle condizioni atmosferiche. Un esempio di 
confronto tra massa gravimetrica e ricostruzione chimica della massa di PM è riportato 
in fig.1.10.  
 
                                                          
50
 APEG Airborne Particles Expert Group. Source apportionment of airborne particulate matter in the 
United  Kingdom, (1999). 
51
 C. Perrino, Atmospheric particulate matter, in: Proceedings of a C.I.S.B. Minisymposium, (2010),  35–43. 














19 21 23 25 27 29 31 2 4 6 8 10 12 14 16 18 20 22 24 26 28 30 2 4 6 8 10 12 14 16
























Fig 1.10: Esempio di chiusura del bilancio di massa per un sito di fondo urbano di Roma nel        
                periodo ottobre-dicembre 2007. 
 
La differenza tra la massa ottenuta con il CMB e la massa ottenuta per via gravimetrica 
viene attribuita al contributo di una generica “componente incognita” e frequentemente 
identificata con la quantità d’acqua presente nel particolato atmosferico. Tuttavia, come 




A questo proposito, è comunque bene notare che la percentuale di “componente incognita” 
è strettamente dipendente dal fattore di conversione dell’OC, poiché come 
precedentemente discusso questo fattore è notevolmente variabile e affetto da incertezza, e 
quindi si ha una non corretta stima del contenuto dell’acqua ricavato per via indiretta. 
 
1.5.2 I microcomponenti del Particolato Atmosferico 
Come già accennato, i microcomponenti del particolato atmosferico sono quei composti 
che incidono in maniera trascurabile sulla massa totale di PM, ma è comunque bene notare 
che generalmente sono le sostanze più pericolose per la salute dell’uomo e per l’ambiente. 
Tra questi componenti le principali specie determinate per via analitica sono: elementi in 
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tracce, idrocarburi policiclici aromatici (IPA), policlorobifenili (PCB), diossine e furani. 
Anche se la maggior parte delle specie organiche viene  valutata come contributo totale, i 
composti appena citati vengono determinati come singole classi a causa della loro elevata 
tossicità.   
Per quanto riguarda gli idrocarburi policiclici aromatici (IPA), questi  sono un'ampia classe 
di molecole costituite da due o più anelli benzenici uniti fra loro attraverso coppie di atomi 
di carbonio condivisi fra anelli adiacenti. Gli IPA contenti quattro anelli o un numero 
inferiore in genere rimangono in forma gassosa quando vengono immessi nell’atmosfera. 
Dopo aver stazionato meno di 24 ore nell’aria esterna, questi composti vengono degradati 
attraverso una sequenza di reazioni radicali che iniziano con l’aggiunta del radicale OH· a 
un doppio legame dell’anello benzenico. Al contrario, quando il numero di anelli 
condensati è maggiore di quattro, i composti non permangono a lungo nell’atmosfera come 
molecole gassose. A causa della loro bassa tensione di vapore
54
 queste molecole tendono 
infatti a condensare rapidamente e ad essere adsorbite sulla superficie delle particelle di 
fuliggine e di cenere. Gli IPA, infatti, sono principalmente presenti su particelle con 
dimensioni inferiori al micron; di conseguenza queste sostanze raggiungono facilmente  i 
polmoni durante la respirazione
55
. 
Queste molecole presenti nell’atmosfera provengono da numerose fonti: il traffico 
autoveicolare (scarichi degli autoveicoli a benzina e diesel), il catrame del fumo di 
sigaretta, il fumo esalato dalla combustione del legno o dal carbone e altri processi di 
combustione in cui il carbonio del combustibile non viene completamente convertito in CO 
o CO2. Sebbene gli IPA rappresentino solo circa lo 0.1% del particolato atmosferico, la 
loro presenza come inquinanti dell’aria rimane comunque un problema, dato che molti di 
essi, tra cui il benzo(a)pirene si sono rivelati cancerogeni in esperimenti di laboratorio
56
.  
Altra classe di composti organici presenti in tracce sono i policlorobifenili (PCB) costituiti 
da 209 composti, formati da due anelli aromatici (bifenile) e aventi da 1 a 10 atomi di cloro 
come sostituenti della molecola del bifenile. 
Benché le loro proprietà fisiche varino all'interno della classe, tutti i PCB sono 
caratterizzati da una bassa solubilità in acqua, da una bassa volatilità, alta solubilità in 
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sostanze idrofobe come oli e grassi. Inoltre sono sostanze molto stabili, che possono essere 
distrutte solo per incenerimento o attraverso processi catalitici
57
.  
Tali bifenili sono composti di sintesi usati in un'ampia gamma di applicazioni, ad esempio 
come fluidi dielettrici per condensatori e trasformatori, fluidi per scambio termico o fluidi 
per circuiti idraulici, lubrificanti e oli da taglio, nonché come additivi in vernici, pesticidi, 
carte copiative, adesivi, sigillanti, ritardanti di fiamma e fissanti per microscopia
58
.   
Il loro ampio uso commerciale negli anni passati è derivato principalmente dalla loro 
elevata stabilità chimica, la quale è anche responsabile della loro persistenza nell'ambiente. 
Infatti una volta immessi nell’ambiente, si ripartiscono nei suoli e nei sedimenti e vengono 
trasportati in  aria attraverso un continuo passaggio in fase di vapore. 
Le caratteristiche chimiche di questi composti li rendono inerti a trattamenti ossidativi e 
biologici; il solo trattamento termico ad elevate temperature è in grado di distruggerli
59
. In 
queste condizioni però si formano inquinanti di estremo rilievo, quali le 
policlorodibenzodiossine (PCDD) e i policlorodibenzofurani (PCDF), che hanno effetti 
notevolmente negativi sull’uomo e sull’ambiente.  
Le diossine e i furani sono due serie di composti organici aventi proprietà chimico-fisiche e 
tossicologiche simili; entrambi sono idrocarburi aromatici clorurati con struttura planare, 
ovvero formata da due anelli benzenici uniti tra loro da ponti ossigeno (due per le PCDD, 
uno solo per i PCDF), e caratterizzati dalla sostituzione di uno o più atomi di idrogeno con 
atomi di cloro. 
Questi composti sono microinquinanti organici persistenti (POPs) tra i più tossici 
riconosciuti, resistenti al degrado (vengono distrutti solo per combustione a oltre 800 °C) e 
non biodegradabili. In condizioni ambientali tipiche esse tendono alla bioconcentrazione e 
presentano processi di biomagnificazione, raggiungendo facilmente concentrazioni 
potenzialmente rilevanti sul piano tossicologico. Tali caratteristiche sono da ascriversi alla 
struttura chimica, caratterizzata da elevata stabilità, bassa volatilità e notevole lipoaffinità 
che ne favorisce un accumulo nei tessuti degli organismi viventi
60
. Non avendo alcun 
utilizzo pratico, la loro esistenza è legata ad eventi accidentali, generalmente come 
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sottoprodotto indesiderato di svariate produzioni chimiche. Le diossine vengono prodotte 
quando materiale organico è bruciato in presenza di cloro, sia esso ione cloruro o presente 
in composti organici clorurati (ad esempio, il PVC),  ed è pertanto frequente trovarle nei 
fumi degli impianti di incenerimento di rifiuti urbani e rifiuti clinici. 
Le diossine si generano anche in assenza di combustione, ad esempio nella sbiancatura 
della carta e dei tessuti fatta con cloro, nella produzione di clorofenoli e nella produzione 
di PVC. Come accennato, a causa delle loro caratteristiche di tossicità, queste sostanze 
rappresentano una minaccia per la salute umana provocando dermotossicità (cloracne), 




Occorre a questo punto sottolineare che i microcomponenti organici del particolato 
atmosferico fin qui illustrati sono soggetti in atmosfera a processi influenzati dal loro grado 
di ripartizione gas/particella. Infatti, le reazioni chimiche in cui sono coinvolti, nonché i 
processi di trasporto e di deposizione, differiscono a seconda che questi componenti si 





Per quanto riguarda il grado di reattività, è stato stimato che il tempo di vita medio di una 
specie ripartita in fase gassosa, che reagisce fotochimicamente con il radicale OH·, può 
andare da 3 a 18 giorni nel caso dei PCB
63,64
, che al contrario diventano quasi inerti se si 
trovano assorbiti su ceneri urbane
65
. Analogamente gli IPA, che allo stato vapore sono 
fotochimicamente labili in presenza di ossidanti, in fase particellare mostrano un ampio 




Appare quindi evidente che nella quantificazione della componente organica l’ottenimento 
di una buona qualità dei dati analitici dipende in maniera determinante dall’efficienza del 
campionamento delle specie soggette ad equilibri solido-vapore. Poiché tale operazione 
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subisce variazioni a seconda del periodo e delle modalità con cui viene eseguita,
 
è 
prevedibile che il comportamento evaporativo della componente più volatile possa subire 
variazioni incontrollate, tali da introdurre un contributo all'incertezza di misura di difficile 
valutazione. Nel paragrafo 2.1.2 queste tematiche saranno approfondite in maniera più 
dettagliata. 
Nel gruppo dei microinquinanti nel particolato atmosferico si trova anche una grande 
varietà di metalli, con una distribuzione percentuale che, come si può intuire, dipende dalla 
differente natura e provenienza delle particelle.  
In generale, si ritiene che la presenza degli elementi in tracce, così come per le altre 
specie, sia dovuta sia a fonti naturali che a fonti antropogeniche.  
Le emissioni di metalli in tracce da sorgenti naturali sono correlate alla composizione 
geologica della crosta terrestre e alla loro sospensione in aria dovuta a processi fisici, 
chimici, biologici e meteorologici. Si presume, infatti, che le principali fonti d’origine 
naturale dei metalli in tracce includano la risospensione di particelle dal suolo ad opera del 
vento, i vulcani (ritenuti responsabili della presenza di Cd, Hg  As, Cr, Cu, Ni, Pb e Sb  nel 
particolato totale di origine naturale), lo spray marino (che porta ad un arricchimento in  
Cd, Cu, Ni, Pb e Zn) e gli incendi boschivi (che possono originare più del 10% del totale di 
alcuni metalli quali Cu, Pb e Zn)
67
 . 
Il rilascio di metalli in tracce in atmosfera attribuibile ad attività antropogenica è, invece, 
molto più rilevante ed è individuabile nei vari processi industriali, nella produzione di 
energia elettrica, nella combustione di carburanti fossili per produrre calore e nel traffico 
veicolare: infatti, si ritiene che queste fonti siano responsabili per più del 50% delle 
emissioni totali di Cr, Mn e V e per il 20-30% del rilascio annuale in atmosfera di metalli 
quali Cu, Mo, Ni, Pb, Sb, As, Se, Hg, Sn e Zn
68
. E’ bene notare che queste sorgenti sono in 
grado di emettere anche particelle di dimensioni nanometriche e quindi ancora più 
pericolose per la salute e l’ambiente. 
Elevate quantità di As, Cd e Cu, inoltre, sono emesse dalle fonderie, dai cementifici e in 
misura minore, dalle industrie che lavorano i metalli non ferrosi. I cementifici sono 
responsabili insieme ai processi di combustione del carbone, all’industria dell’acciaio ed 
alle industrie di fertilizzanti, dell’immissione in atmosfera di Pb, per la quale tali fonti 
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sono diventate le principali responsabili, dopo l’eliminazione dal mercato occidentale 
delle benzine rosse. 
Altre fonti di metalli in tracce sono identificabili nello smaltimento dei rifiuti mediante 
inceneritori e nella pavimentazione stradale. Quest’ultima porta all’emissione di elementi 
come carbonio elementare, Al, Si, K, Ca, Ti e Fe, mentre gli inceneritori rilasciano in 
atmosfera elementi quali Cu, Zn, As, Cd, Sb, Pb e Ba principalmente nella frazione fine e 
Ca, Cr, Mn e Ni in quella  grossolana.  
Un attento studio della distribuzione dei metalli presenti in atmosfera e delle fonti che li 
hanno prodotti, può fornire interessanti informazioni per una più corretta interpretazione 
dei fenomeni di inquinamento ambientale. Un esempio è dato dall’impiego come 
traccianti di Ni e V, che sono rilasciati principalmente durante la combustione di oli. Dato 
lo scarso contributo delle fonti naturali alla concentrazione totale di tali elementi in 
atmosfera, questi vengono utilizzati come indicatori di inquinamento ambientale a 








1.6 PM e qualità dell’aria: le nuove disposizioni legislative 
 
Lo studio e la gestione dell’inquinamento da PM, come già detto, risultano  
particolarmente complessi proprio a causa della grande eterogeneità di tale materiale e 
delle numerosissime sorgenti emissive che lo introducono in atmosfera. Tuttavia  la 
pericolosità dell’inquinamento atmosferico dovuto alle particelle in sospensione è venuta 
alla ribalta solo in tempi recenti poiché, mentre in precedenza solo gli inquinanti gassosi 
venivano ritenuti responsabili di principali danni significativi alla salute umana, 
attualmente le polveri sottili (PM10, PM2.5) vengono considerate oggetto di maggiore 
attenzione, in quanto contengono una concentrazione di specie chimiche tossiche più 
elevata rispetto al particolato atmosferico totale (PTS). In ambito scientifico e 
internazionale le indagini sulle polveri fini costituiscono una priorità, considerando gli 
effetti negativi, ormai certi, di questa forma di inquinante atmosferico sulla salute umana e 
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sul clima. È del 2008 l’ultima normativa comunitaria70 in ambito di inquinamento 
atmosferico, recepita in Italia con il D.Lgs. 155/2010
71. Essa : “sancisce la necessità di 
ridurre l’inquinamento a livelli tali che limitino al minimo gli effetti nocivi per la salute 
umana, con particolare riferimento alle popolazioni sensibili, e per l’ambiente nel suo 
complesso, di migliorare le attività di monitoraggio e valutazione della qualità dell’aria, 
compresa la deposizione degli inquinanti, e di informare il pubblico”. In tale normativa 
vengono affinati e ridefiniti i criteri di posizionamento delle centraline di monitoraggio e 
vengono aggiornati i valori limite dei principali inquinanti in atmosfera (PM, biossido di 
zolfo, ozono, ossidi di azoto). 
Tale normativa costituisce un forte stimolo all’approfondimento degli studi in questo 
settore, poiché dimostra un approccio più critico verso tale problema, riconoscendo, per la 
prima volta,  i limiti della pura determinazione della concentrazione di massa del PM. In 
particolare le principali novità in campo legislativo riguardano l’introduzione dell’obbligo 
di misura della concentrazione di massa del PM2.5, ritenuto potenzialmente più rischioso 
per la salute umana, stabilendo valori obiettivo progressivamente decrescenti nel tempo 
fino al valore di 18 g/m3 (valore soggetto a riesame) nel 2020, mentre i valori limite per il 
PM10 sono rimasti inalterati. 
Inoltre, per la prima volta, viene indetto l’obbligo di misura delle concentrazioni di 
specifici componenti del PM (tabella 1.1), utile per consentirne la differenziazione tra 
contributi locali e regionali.  
Quindi, contrariamente a quelle  precedenti, la nuova normativa richiede la 
caratterizzazione chimica dei campioni, necessaria per approfondire le conoscenze sui 
meccanismi di formazione delle particelle secondarie, per consentire la differenziazione 
delle sorgenti emissive e per separare i contributi dovuti a particolari fenomeni meteo-
climatici (trasporto di polveri naturali, trasposto transfrontaliero di polveri da paesi 
limitrofi). Per questo motivo, infine,  viene offerta la possibilità di dedurre i superamenti 
dovuti ai fenomeni appena citati, previo riconoscimento della causa del superamento, 
stabilendo deroghe per siti di campionamento soggetti a condizioni meteo-climatiche 
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Tabella 1.1: Parametri richiesti nella valutazione della qualità dell’aria secondo il D. Lgs. 
155/2010. 
 
La piena applicazione della direttiva comporta quindi la comprensione delle molteplici 
cause da cui dipendono le concentrazioni delle specie presenti nel PM, allo scopo di fornire 
alle istituzioni internazionali informazioni utili a sviluppare politiche mirate al 
















































CENNI SULLE PROBLEMATICHE EMERGENTI 
NELLO STUDIO DEL PARTICOLATO 
ATMOSFERICO 
 
Nonostante la caratterizzazione chimica del PM, i suoi processi di formazione e di 
alterazione della composizione, gli effetti che esso produce sull’uomo e l’ambiente siano 
oggetto di studio di numerosi gruppi di ricerca da diversi decenni, ancora oggi ci sono 
alcune problematiche non risolte e altre che stanno emergendo, spingendo gli organismi 
istituzionali a prestare maggiore attenzione nei confronti di questo inquinante e più in 
generale al problema della qualità dell’aria.  
Il “nodo” principale della questione è attribuito alla composizione chimica del PM che, 
come già visto, è molto complessa, e per questo non  permette di avere una identificazione 
e una classificazione completa e distinta delle specie che lo costituiscono. 
Come ampiamente discusso, le frazioni che vengono abitualmente determinate nel 









), il carbonio totale, il carbonio elementare, alcune classi di composti 
organici (IPA e PCB) e gli elementi metallici
72,73
. Tuttavia, questi metodi non riescono a 
fornire una caratterizzazione chimica di tutte le sostanze presenti e talvolta, come nel caso 
dei composti organici e della componente biologica, vengono usate delle sostanze dette 
“traccianti” come indicazione della presenza di una determinata specie. Le difficoltà 
maggiori si incontrano  sulla frazione inorganica di origine secondaria del PM, così che 
questa parte è quella attualmente più studiata. Come detto precedentemente, il particolato 
inorganico secondario è costituito da sali che si formano in atmosfera attraverso reazioni 
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acido-base favorite dalla presenza di umidità; queste reazioni sono parzialmente note, ma 
considerando tutte le variabili da cui dipende la composizione del PM, uno degli obiettivi 
da perseguire è sicuramente quello di studiare le reazioni di formazione di particolato 
secondario, nonché tutti i parametri chimico-fisici e ambientali che le influenzano. Una 
volta formati, i sali non permangono inalterati in atmosfera: essi vanno incontro a reazioni 
di acido-base interne e a equilibri solido-vapore che ne alterano la composizione originaria, 
non permettendo, attraverso i comuni metodi di misura, di conoscere le percentuali di 
distribuzione del secondario tra fase solida e fase vapore. 
In particolare, è evidenziato in diversi studi di letteratura come l’equilibrio che si instaura 
in atmosfera, a determinate condizioni di temperatura
74
, pressione e umidità relativa (RH), 
possa essere alterato sin dalla fase di campionamento causando un artefatto (appunto di 
campionamento e quindi di misura) che può influenzare tutte le analisi successive. Come si 
vedrà più avanti, sono stati messi a punto metodi di campionamento in grado di ridurre 
questo artefatto di misura (denuder di diffusione abbinati a filter-pack), anche se 
l'attenzione verso questa problematica sembra essere rivolta più alla quantificazione 
dell'errore piuttosto che allo studio dei processi in grado di alterare l’equilibrio gas-
particella. 
Per questo motivo la prima parte del lavoro di dottorato ha riguardato la  comprensione dei 
meccanismi alla base dell’artefatto di campionamento.  
Tra i vari fattori precedentemente elencati che possono influenzare l’artefatto di 
campionamento l’umidità ha un  ruolo estremamente rilevante, essa infatti  è coinvolta nei 
processi di formazione delle specie secondarie inorganiche. La  presenza di acqua nel 
materiale particellare sospeso in  atmosfera è in grado di modificare la ripartizione delle 
specie semivolatili tra fase solida e fase gassosa, provocando cambiamenti nella 
composizione chimica della matrice
75
, e inoltre rappresenta un mezzo per reazioni 
eterogenee in atmosfera. 
E’ noto che le specie igroscopiche del particolato atmosferico interagiscono continuamente 
con il vapor d’acqua presente nell’ambiente circostante. Sia la quantità che la natura del 
materiale igroscopico determinano la porzione d’acqua che si condensa nelle particelle 
atmosferiche ad una definita umidità relativa, la quale porta ad un aumento delle 
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dimensioni delle particelle. Anche le proprietà ottiche del materiale particellare dipendono 
fortemente dalla quantità di acqua condensata, poiché essa influenza sia la distribuzione 
dimensionale
76
 che l’indice di rifrazione77 delle particelle. Questo si riflette quindi sulla 
loro influenza sul clima
78, sulla loro deposizione nelle vie respiratorie dell’uomo e di 
conseguenza sugli effetti sulla salute
79,80
, sulla riduzione della visibilità
81,82
 e sulla loro 
permanenza  in atmosfera
83,84
. 
Avere una stima dell’igroscopicità del particolato atmosferico basandosi sulla 
composizione chimica non è di facile attuazione poiché questa comprende un vasto numero 
di specie inorganiche ed organiche
85
 e dipende dalle dimensioni, varia nel tempo.  Come 
già anticipato nel paragrafo 1.5.1.3, attualmente questo parametro così importante non 
viene determinato nei campioni reali di PM  e per questo motivo la seconda parte del 
lavoro di dottorato è stata dedicata alla determinazione analitica dell’acqua. 
L’ultima parte del dottorato è stata rivolta, invece, alla classe dimensionale del PM che 
recentemente sta ricevendo una particolare attenzione: le particelle ultrafini o 
nanoparticelle (NP). Recenti studi evidenziano infatti, come verrà meglio discusso in 
seguito, importanti effetti sulla salute da parte di questa componente del PM. Tuttavia, 
queste particelle rappresentano solo una piccolissima frazione di massa e nessuna delle 
tecniche di misura per il PM consente una valutazione accurata del loro contributo.  
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Nonostante le grandi difficoltà incontrate nella misura delle concentrazioni aerodisperse, la 
presenza di NP in atmosfera è stata  più volte rilevata, particolarmente nelle aree urbane, 
ma le informazioni sui processi di aggregazione e dispersione, strettamente correlati alla 
valutazione degli effetti sulla salute, sono ad oggi molto carenti. La parte finale del 
progetto ha quindi riguardato l’ottimizzazione dei fattori in grado di influire sullo stato di 
aggregazione delle NP nei fluidi e soprattutto l’individuazione di un possibile protocollo 
sperimentale per la valutazione del contenuto elementare delle nano particelle, vista 
l’elevata tossicità dei metalli pesanti per l’organismo umano. 
Nei paragrafi successivi le problematiche  relative lo studio del PM brevemente illustrate 
saranno ampiamente discusse  per poter comprendere al meglio le criticità caratteristiche di 
ciascuna tematica.  
 
2.1 Equilibri solido-vapore in atmosfera 
 
Come ben noto, le innumerevoli sostanze presenti nell’atmosfera possono essere 
classificate, in sostanze gassose (CO, O3, SOx, NOx, VOCs), e PM (sostanze  solide, 
aerosol). Queste sostanze in atmosfera danno luogo a dei processi chimico-fisici che 
portano sia alla formazione di specie semivolatili di origine organica ed inorganica, che 
all’instaurarsi di particolari equilibri solido-vapore la cui posizione è influenzata oltre che 
dalla composizione chimica del PM anche dalle condizioni atmosferiche di pressione, 
temperatura (variazioni stagionali, giorno-notte) e umidità relativa
86
. 
Più in particolare si ha una ripartizione della singola specie tra le due fasi, che può 
avvenire mediante due importanti meccanismi: l’adsorbimento sulla superficie e 
l’absorbimento all’interno della particella. L'adsorbimento è il meccanismo per cui le 
molecole instaurano un legame o un'interazione attraverso forze di Van der Waals, sulla 
superficie di interfase del PM: a seconda del tipo di interazioni che si manifestano tra 
l’adsorbato e l’adsorbente, il fenomeno può essere di tipo fisico o di tipo chimico 
(chemiadsorbimento). 
 
Con il termine absorbimento, invece, si indica una ritenzione della 
molecola gassosa nel solido: anche questo processo può essere di tipo chimico o di tipo 
fisico, a seconda della natura delle interazioni che si manifestano tra il solido e il gas. 
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Mentre l'adsorbimento è un fenomeno superficiale, l'absorbimento riguarda l'intera massa 
del materiale particellare. 
Un’equazione che è stata utilizzata con successo per descrivere qualitativamente il 
fenomeno della ripartizione dei composti semivolatili organici tra fase gassosa e 




/µg) = F/TSPA      (1) 
 




) è la costante di ripartizione, TSP (µg m
-3
) è la concentrazione del PM 
totale sospeso, F (ng m
-3
) ed A (ng m
-3
) sono le concentrazioni dei composti di interesse 
associati alle particelle (ovvero raccolti sul filtro) e gassosi (raccolti su una trappola 
assorbente a valle del filtro) rispettivamente. Tuttavia, il limite di questo modello è quello 
di non fornire alcuna indicazione circa la natura del processo, se principalmente 
adsorbitivo, principalmente absorditivo o una combinazione dei due. Pankow
87
 ha 
osservato come a seconda della composizione dell’aerosol predomini l’uno o l’altro 
meccanismo: per materiale particolato composto quasi unicamente da sostanze minerali, 
infatti, si osserva una predominanza del processo adsorbitivo sul processo di ripartizione, 
contrariamente a quanto avviene per aerosol urbano (costituito principalmente da ceneri 
derivanti da processi di combustione ad alta temperatura) in cui il processo absorbitivo 
riveste un ruolo dominante. L’osservazione di Pankow ha, dunque, portato alla modifica 
dell’equazione generale (equazione 1): nel caso dell’adsorbimento compare un termine che 
mostra la forte dipendenza del processo di ripartizione dal numero di siti di adsorbimento 
(Ns) presenti sulla superficie; nel caso dell’absorbimento, invece, gioca un ruolo maggiore 
il termine che specifica la frazione in peso della fase organica del particolato totale (fom) 
presente nel campione. 
Inoltre  gli equilibri solido-vapore sono regolati da  diversi fattori, primo fra tutti la 
variazione della concentrazione degli inquinanti aerodispersi nel tempo che dipende dalla 
quantità di inquinanti immessa, dalla distanza dalle sorgenti, dalle condizioni fisiche del 
mezzo in cui sono dispersi e dalle loro caratteristiche di emissione/formazione che possono 
influenzare sia la massa dell’inquinante che il volume d’aria in cui tale massa è presente. 
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Tali considerazioni possono essere formalizzate esprimendo la variazione della 
concentrazione C  di un generico inquinante i nel tempo t mediante la seguente equazione , 









nella quale vengono presi in considerazione sia i fattori che influenzano la massa delle 
specie inquinanti, sia i fattori, di tipo meteorologico, che  influenzano il volume a 
disposizione degli inquinanti. In particolare i diversi termini dell’equazione che 
rappresentano le variazioni di massa sono: 
 l’emissione primaria, attraverso il termine [Φi (t)], che rappresenta i flussi emissivi 
dovuti alle sorgenti; 
 le trasformazioni chimico-fisiche, attraverso il temine Fi, che tiene conto dei 
processi di formazione e il termine Ri che rappresenta processi di rimozione 
chimica; la deposizione, attraverso il termine Ds che tiene conto delle perdite per 
deposizione sulle superfici. 
 
I termini che rappresentano le variazioni di volume sono invece: 
 
 il trasporto orizzontale delle masse d’aria (fenomeni avvettivi), attraverso Adv, un 
parametro descrittivo dei processi di trasporto; 
 il rimescolamento verticale delle masse d’aria (fenomeni convettivi), attraverso α, 
un parametro descrittivo delle condizioni di stabilità dello strato superficiale e 
β{Ci}, un parametro descrittivo dei processi di rimescolamento. 
 
Il fenomeno di ripartizione gas/particella influenza notevolmente sia lo studio dei 
meccanismi di formazione che il destino dei composti semivolatili nel comparto 
ambientale: specie presenti in fase vapore, ad esempio, possono dissolversi facilmente 
nella pioggia e nelle nebbie; mentre le specie presenti in fase solida possono essere rimosse 
dall’atmosfera per precipitazione umida o secca. Anche gli effetti sulla salute dovuti 
all’esposizione dell’uomo a questi inquinanti dipendono notevolmente dal loro stato 
chimico-fisico
88,89
 e dalla loro ripartizione in aria, in particolare per quanto riguarda il 
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differente grado di penetrazione all’interno delle vie respiratorie: infatti, le specie gassose 
sono in grado di penetrare in tutte le regioni del sistema respiratorio, in accordo con la loro 
solubilità, mentre le specie in fase particellare penetrano nell’albero respiratorio in 
funzione delle loro caratteristiche aerodinamiche (dimensioni, struttura, densità).  
Nei paragrafi successivi saranno descritti i composti semivolatili sia organici che 
inorganici che vengono a formarsi in atmosfera e le corrette metodiche di campionamento 
messe a punto negli ultimi anni. 
 
2.1.1 Composti organici semivolatili  
Per quanto riguarda la frazione organica, come già accennato nel capitolo precedente, i 
composti volatili attraverso processi di tipo chimico si ossidano in presenza di O2, NOx o 
radiazione luminosa dando vita composti organici volatili (VOCs) caratterizzati da un’alta 
tensione di vapore e quindi che si trovano ancora in fase gassosa, e composti organici 
caratterizzati da una bassa tensione di vapore, che vanno incontro al processo di 
nucleazione formando particelle ultrafini. D’altra parte, prodotti di ossidazione possono 
essere anche composti semivolatili a tensione di vapore intermedia (IPA, PCB, 
Policlorodibenzodiossine, Policlorodibenzofurani) che subiscono un processo di tipo fisico 
di ripartizione in equilibrio con le particelle solide del PM. In figura 2.1 è riportato lo 
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Figura 2.1: Schema del processo di formazione e ripartizione  gas-particella di specie organiche  
                 semivolatili a partire da sostanze organiche volatili (VOCs) presenti in atmosfera. 
 
Queste sostanze sono caratterizzate da una elevata persistenza ed elevata idrofobicità; 
proprio in virtù di queste proprietà vengono trasportate su lunghe distanze e tendono a 
distribuirsi preferenzialmente in fasi organiche idrofobiche, legandosi al carbonio organico 
nei suoli, nei sedimenti e nel particolato atmosferico o bioaccumulandosi nei tessuti grassi 
degli animali, percorrendo fin dalla base l’intera catena alimentare.  
Il meccanismo fisico del trasporto è responsabile della diffusione ubiquitaria di questo 
gruppo di sostanze nell’ambiente, mentre sono due i principali meccanismi chimici di 
rimozione in aria: il primo è la reazione di degradazione fotochimica ad opera dei radicali 
ossidrile e dell’ozono, che si sviluppa in fase gassosa e coinvolge i termini più leggeri; il 




2.1.2  Composti inorganici semivolatili 
Particolare attenzione, riguardo al fenomeno degli equilibri solido-vapore,  merita la 
frazione inorganica del PM, principalmente quella del PM2.5, che contiene per la gran parte 
particelle di formazione secondaria che sono le più rilevanti dal punto di vista 
tossicologico. 
Come già detto nel paragrafo 1.5.1.1  i sali di origine secondaria presenti nella frazione 
inorganica del PM si formano come prodotti di reazioni acido-base in atmosfera (processo 
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chimico), che sono molto complesse e ancora non completamente note. L’interesse viene 
rivolto maggiormente ai sali di ammonio (solfati e nitrati, e in misura minore cloruri) che 
arrivano a rappresentare fino al 40-50% del particolato totale. Questi sali, durante la loro 
permanenza in atmosfera  danno luogo ad equilibri solido-vapore, e quindi si ripartiscono 
tra le due fasi (processo fisico) secondo le reazioni riportate qui in seguito: 
 
NH4NO3(s) ↔ NH3(g) + HNO3(g)        (1) 
(NH4)2SO4 (s)  ↔ H2SO4 (aq) + 2 NH3 (g)       (2) 
2NH4NO3(s) + H2SO4(aq) ↔ (NH4)2SO4(s) + 2HNO3(g)    (3) 
NH4NO3(s) + HCl(g) ↔ NH4Cl(s) + HNO3(g)     (4) 
 
Analogamente si comportano solfati e cloruri.  
Tuttavia un ulteriore contributo alla frazione inorganica secondaria proviene dallo spray 
marino che, pur raggiungendo le zone costiere ricco in anidride solforosa e sali di sodio, 
mostra delle anomalie nella composizione del particolato quali alte concentrazioni di 
solfati e basse concentrazioni di cloruri e nitrati. Ciò è dovuto all’ossidazione dell’anidride 
solforosa a solfati, come mostrato in precedenza, mentre il cloruro di sodio e il nitrato di 
sodio possono essere trasformati in acido cloridrico ed acido nitrico gassosi abbandonando 




H2SO4 + 2 NaCl(s) ↔ Na2SO4 (s) + 2 HCl(g)     (5) 
2NaNO3(s) + H2SO4(aq) ↔ Na2SO4(s) + 2HNO3(g)    (6) 
 
Come si può notare, le reazioni di trasformazione gas-particella che coinvolgono le specie 
inorganiche sono complesse e in competizione tra loro, al punto da costituire un grande 
ostacolo alla caratterizzazione chimica del materiale particolato e allo studio dei 
meccanismi di formazione. Al pari di quanto precedentemente descritto per la frazione 
organica, queste reazioni sono fortemente influenzate dalla temperatura (variazioni 
stagionali e/o giornaliere), dall’umidità relativa, dalle radiazioni solari e dalla 
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concentrazione in atmosfera dei precursori gassosi: un recente studio
93
 si è dimostrato 
come le basse temperature caratteristiche di periodi invernali, favoriscano la presenza di 
NO3
-  
piuttosto che di HNO3 gassoso, con conseguenti concentrazioni di nitrato d’ammonio 
più alte, mentre in estate, date l’elevata velocità di decomposizione di NO2 da parte delle 
radiazioni solari e la bassa umidità, è favorita la presenza di HNO3 e NH3 in fase gassosa. 
A parte la conoscenza qualitativa delle specie inorganiche semivolatili costituenti il 
particolato atmosferico e di alcune reazioni di formazione e di ripartizione gas/particella 
delle stesse, fino ad oggi in letteratura non si trovano informazioni più dettagliate circa la 
quantificazione di questa frazione, che contribuisce in maniera rilevante alla 
concentrazione di massa totale del PM. Tuttavia, nella quantificazione della componente 
inorganica, l’ottenimento di una buona qualità dei dati analitici dipende in maniera 
determinante dall’efficienza del campionamento. Durante questa operazione è prevedibile 
che il comportamento evaporativo della componente più volatile possa subire variazioni 
incontrollate, tali da introdurre un contributo all'incertezza di misura di difficile 
valutazione (artefatto). 
Le perdite per evaporazione di componenti inorganici influenzano negativamente le misure 
di massa del PM2.5, soprattutto in quelle zone dove la loro concentrazione è 
particolarmente elevata: basti pensare a specie quali NH4NO3 e NH4Cl che possono 
rappresentare fino al 20-30% della massa totale del PM. Inoltre, i sali di ammonio, specie 
in fase particellare, hanno un tempo di vita medio in atmosfera (alcune settimane) molto 
maggiore di quello delle specie in fase gassosa e possono quindi essere trasportati a 
distanze molto maggiori rispetto ai gas che li hanno generati
94,95
. In particolare, è stato 
stimato che circa la metà dell’ammoniaca emessa si depositi nel raggio di pochi chilometri, 
mentre la restante metà venga trasportata sotto forma di sali di ammonio per centinaia di 
chilometri. Poiché la reazione di formazione dei sali di ammonio (cloruro e nitrato) è 
facilmente reversibile, l’ammoniaca, l’acido cloridrico e l’acido nitrico possono essere in 
questo modo rilasciati, in un secondo momento, anche a distanze notevoli rispetto al punto 
di emissione.  
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L'evaporazione dei sali di ammonio, in particolare del nitrato di ammonio
96,97
 , rappresenta 
di fatto uno dei più importanti ostacoli all'ottenimento di valori accurati nelle misure di 
concentrazione del PM ed è uno degli aspetti più interessanti da studiare, considerando 
anche il peso notevole che questi hanno sul bilancio di massa complessivo del particolato 
atmosferico. Il nitrato di ammonio è presente in fase solida, ma si trova anche in equilibrio 
con i corrispettivi gassosi e va dunque incontro ad una facile interconversione (vedi 
reazione 1): la figura 2.2 riporta la distribuzione del nitrato d’ammonio nelle varie specie 

















































































































 dimostrano la dipendenza di questo equilibrio dalla temperatura e 
dall’umidità relativa, constatando che la dissociazione cresce all’aumentare della 
temperatura e rimane costante al di sotto di un valore di umidità pari al 65% a 25°C; al di 
sopra di tale punto, invece, la dissociazione decresce rapidamente. 
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L’artefatto legato al nitrato d’ammonio che, come detto, causa un errore negativo e quindi 
una sottostima di questo sale, è dovuto alla volatilizzazione a temperatura ambiente, 
secondo l’eq.(1) che comporta il rilascio di ammoniaca ed acido nitrico. Ma ulteriori 
fenomeni di volatilizzazione si registrano nel caso si verifichino anche le reazioni (3), (4) e 
(6) sopra riportate. 
Inoltre sono da considerare anche altri due fenomeni che amplificano questo artefatto 
negativo in fase di campionamento: la reazione chimica tra le particelle raccolte sui 
supporti di campionamento e quelle contenute nel flusso d’aria e tra quelle raccolte e il 
substrato stesso, nonché eventuali perdite durante la conservazione del campione.  
 
 
2.1.3 Metodi di campionamento e valutazione degli artefatti 
Da quanto detto finora, comprendere la natura dei meccanismi alla base del processo di 
ripartizione gas/particella è il requisito necessario per poter quantificare in maniera 
accurata le specie contenute in ogni singola fase. Tuttavia la separazione di contributi in 
fase vapore e contributi nel materiale particellare è possibile solo in fase di 
campionamento.  
Tra i metodi di campionamento convenzionali, quelli più usati sono sicuramente i 
campionatori attivi di PM, sistemi di arricchimento su filtro che campionano solo la fase 
solida. La normativa impone l’analisi del particolato atmosferico dai filtri campionati così 
come appena descritto, nonostante ci siano limiti che causano artefatto di campionamento 
sia positivi che negativi. Innanzi tutto, durante questa fase si ha inevitabilmente uno 
spostamento dell’equilibrio e, quindi, un artefatto negativo influenzato da variazioni della 
temperatura, da variazione delle concentrazioni, da variazioni in funzione della portata di 
campionamento e da effetti cinetici che facilitano il desorbimento delle specie campionate. 
Secondariamente si deve tener conto dell’influenza del supporto di campionamento, sul 
quale si possono adsorbire o absorbire sostanze di natura polare o lipofilica, sia prima che 
dopo il campionamento (artefatto positivo). A questo proposito, si è resa necessaria la 
realizzazione di strategie di campionamento che minimizzino gli artefatti di misura, ed in 











2.1.3.1 Campionamento di specie organiche semivolatili 
Come già discusso, i componenti organici semivolatili possono, quindi, sussistere in 
equilibrio dinamico tra fase gassosa e fase solida. Tuttavia, durante il campionamento 
questo equilibrio viene inevitabilmente disturbato e, conseguentemente,  possono assorbirsi 
oppure desorbirsi dalle particelle a seconda delle condizioni ambientali, principalmente la 
temperatura e l’umidità relativa. Dato che il campionamento avviene in un periodo di 
tempo abbastanza lungo (anche 48h), queste fluttuazioni delle condizioni atmosferiche 
possono essere repentine e le specie semivolatili presenti in equilibrio tendono così ad 
adeguarsi continuamente al mutare delle condizioni stesse. Come conseguenza finale, 
l’equilibrio sarà in buona parte fortemente sbilanciato verso le condizioni ambientali 
presenti durante l’ultima fase del campionamento. Bidleman100 ha studiato l’effetto che le 
fluttuazioni della temperatura durante il campionamento hanno sull’allontanamento dei 
composti volatili dal filtro di raccolta: siccome la tensione di vapore di tali componenti 
aumenta di circa tre volte ogni aumento di 10°C, durante un campionamento della durata di 
24h, si può osservare che le specie in fase solida assorbite sul filtro possono volatilizzare 
durante le ore diurne del giorno successivo.  
L’artefatto che influenza la raccolta dell’aerosol organico101 può essere di due tipi: un 
artefatto positivo (noto anche come artefatto di adsorbimento) ed uno negativo (noto anche 
come artefatto di evaporazione o di volatilizzazione), entrambi responsabili, 
rispettivamente, di una sovrastima e di una sottostima nella determinazione dei composti 
organici semivolatili, nonché del contenuto in carbonio organico totale. Esiste anche un 
altro tipo di artefatto, detto di reazione, che dipende o meno dalla presenza di specie 
reattive gassose o radicali che possono reagire con i componenti organici campionati. 
Poiché non esiste un metodo in grado di quantificare gli errori separatamente, non è noto 
quale tra essi sia il più significativo nelle diverse condizioni di campionamento. Ciò che è 
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noto con certezza è che questi artefatti sono una fonte consistente di errore sistematico 
nella determinazione della concentrazione dei composti organici
102
.  
Trascurando l’artefatto di reazione, che molto difficilmente può essere controllato, la 
soluzione che viene proposta in molte pubblicazioni
103,104,105
 è quella di effettuare il 
campionamento sia su una membrana di supporto per la raccolta dei composti  presenti 
sulle particelle di polvere, sia attraverso un materiale adsorbente, posto a valle del filtro, 
costituito da un cilindro in schiuma di poliuretano (PUF), per il campionamento della 
frazione in fase vapore . 
Le sostanze organiche campionate sono successivamente estratte con solventi organici e 
separati per via gas-cromatografica. Occorre sottolineare però che questo tipo di 
campionamento non prevede una discriminazione tra la frazione volatile e quella 
particellare in quanto il risultato dell’analisi fornisce solamente la concentrazione totale dei 
composti. In sostanza con questo metodo di campionamento non si perde la frazione 
volatile ma  non si ha una stima dell’artefatto di campionamento. 
In figura 2.3 è riportato il modulo di campionamento con porta filtro e  cartuccia di 
materiale adsorbente per specie organiche volatili. 
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Figura 2.3: Modulo di campionamento con porta filtro e  cartuccia di materiale adsorbente 
(schiuma poliuretanica) per specie organiche volatili. 
 
 
2.1.3.2 Campionamento di specie inorganiche semivolatili 
Il problema degli artefatti di campionamento negativi riguarda in particolare il nitrato 
d’ammonio, per i motivi discussi nel paragrafo 2.1.3. La perdita di questo sale durante il 
campionamento costituisce, appunto, una delle principali cause di errore (fino a ca. 20%) 
nella determinazione della concentrazione del PM2.5
106,107
 e ciò ha spinto numerosi gruppi 
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di ricerca a creare sistemi di campionamento in grado di evitare ogni tipo di artefatto 
causato da equilibri solido/vapore.   
L’ottimizzazione di una tecnica di campionamento che permetta la discriminazione tra i 
contributi particellari e quelli gassosi della frazione inorganica del PM è alquanto 
complessa  a causa delle numerose variabili da tenere in considerazione. 
Il denuder di diffusione si presta bene a tali scopi, poiché consente la rimozione selettiva 
della fase gassosa sulle pareti del dispositivo ed il campionamento della fase particellare su 
membrane filtranti poste a valle
108
. Esso (figura 2.4) è un tubo di vetro cilindrico (con 
lunghezza pari a poche decine di centimetri e aventi diametro interno di qualche 
millimetro) la cui superficie interna viene ricoperta con una sostanza capace di reagire 
chimicamente con la specie gassosa di interesse.  Mediante una apposita pompa, l’aria 
atmosferica viene aspirata attraverso il denuder e, in condizioni di flusso laminare, le 
molecole in fase vapore diffondono verso la superficie reattiva o adsorbente (gradiente di 











La dinamica diffusiva all’interno di un denuder cilindrico è illustrata dalla seguente 
equazione: 
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Denuder cilindrico
Particella (basso coeff. diffusione)
Molecola gassosa (alto coeff. diffusione)
Strato reattivo







C/C0 ~ 0.819exp(-14.272πDL/γRed)  con  F = γRed/4 
dove C0 e C sono le concentrazioni del gas in ingresso e in uscita dal cilindro, D è il 
coefficiente di diffusione, L la lunghezza del denuder, γ la viscosità dell’aria, Re il numero 
di Reynolds, d il diametro del denuder ed F il flusso di aria in ingresso.  
Mentre le particelle grossolane vengono rimosse dal flusso d’aria in ingresso mediante una 
testa di taglio, le particelle che hanno attraversato il cilindro, a causa del basso coefficiente 
di diffusione (diversi ordini di grandezza inferiore rispetto a quello dei gas), possono essere 
raccolte su uno o più filtri posti a valle
109
.  
Tuttavia i denuder a geometria cilindrica sono soggetti a delle limitazioni, dovute 
principalmente alla loro lunghezza ed alla necessità di operare a basse portate di 
campionamento. Infatti, una buona efficienza di assorbimento può essere ottenuta solo 
operando a portate volumetriche ridotte (circa 1-2 L/min). Ciò comporta l’impossibilità di 
effettuare campionamenti di breve durata, soprattutto in atmosfere poco inquinate, come 
pure di collegare i denuder ai dispositivi convenzionali di classificazione granulometrica. 
Queste difficoltà sono state superate mediante l’introduzione di denuder a geometria 
anulare
110, consistenti in due tubi concentrici posti in modo che l’aria possa fluire 
attraverso l’intercapedine a sezione di corona circolare posta fra i due tubi. In generale, con 
questa geometria le molecole gassose percorrono un cammino diffusivo inferiore prima di 
collidere con la superficie reattiva e possono depositarsi in concentrazione maggiore 
abbassando i limiti di rivelabilità. Le ridotte dimensioni dei denuder a geometria anulare 
permettono inoltre di porre più denuder in serie, consentendo la determinazione simultanea 
di un numero superiore di specie inquinanti. 
In particolare, l’abbinamento tra denuder e filter pack (filtri opportunamente  impregnati 
per la raccolta delle particelle e delle specie evaporate) è un sistema  estremamente adatto 
allo studio dei sali di ammonio e dei gas in equilibrio con essi
111,112
 (figura 2.5). 
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Una possibile strategia di campionamento, utilizzata in alcuni studi su campo, è quella di 
collocare più denuder in serie e, a valle, una testa di taglio inerziale seguita da filtri di 
raccolta: un sistema del genere, richiede l’ottimizzazione sia delle proprietà geometriche, 
sia delle proprietà chimiche delle soluzioni usate come ricoprenti: nel primo caso abbiamo 
già illustrato che la geometria anulare è la migliore scelta in termini di efficienza e 
sensibilità, anche per la possibilità di collocare più dispositivi in serie lungo un’unica linea 
diffusiva; per quanto riguarda l’appropriato materiale reattivo depositato sulla superficie 
interna del denuder, deve essere capace di collezionare inquinanti gassosi con un alto grado 
di selettività e deve rendere stabile la specie di interesse successivamente all’interazione. Il 
successivo lavoro di messa a punto riguarda la scelta del filter pack: in questo caso la 
selezione riguarderà sia la tipologia di filtro (materiale costituente e porosità) sia la natura 





Corretta discriminazione fra particelle e gas:












Figura 2.5: Schema di campionamento eseguito mediante l’abbinamento di denuder  








 hanno campionato specie inorganiche contenenti azoto e zolfo mediante 
una linea di cinque denuder anulari posti in serie, seguiti da un ciclone e da un set di tre 
filter pack (figura 2.6): i primi due dispositivi, ricoperti con una soluzione di cloruro di 
sodio, sono deputati alla raccolta dell’acido nitrico gassoso, i due successivi al 
campionamento dell’SO2 (usando come ricoprimento una soluzione di carbonato di sodio e 
glicerina), l’ultimo per raccogliere l’ammoniaca su uno strato di acido fosforoso. Il flusso 
d’aria in entrata, privato della frazione volatile, attraversa la testa di taglio da 2.5µm e 
impatta sul primo filtro in teflon. A questo punto, l’acido nitrico e l’ammoniaca che 
evolvono dalla superficie delle particelle (bloccate sul primo filtro in teflon), vengono 
raccolti rispettivamente dal filtro in nylon e da un filtro in carta impregnato di acido 
fosforoso. 
Al termine del campionamento, la procedura analitica prevede il lavaggio dei denuder con 
delle opportune soluzioni acquose estraenti e l’estrazione, in acqua, dei filtri di backup; i 
campioni risultanti vengono successivamente analizzati mediante tecniche analitiche 
appropriate, quali cromatografia a scambio ionico per gli anioni inorganici, analisi 
spettrofotometrica per la valutazione del contenuto in ammoniaca e analisi con plasma 
accoppiato induttivamente-spettrometria di massa (ICP-MS) per la valutazione del 




Figura 2.5: Rappresentazione di una linea di diffusione completa comprensiva di 5 denuder, una 
testa di taglio e filter pack. 
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L’uso della tecnologia del denuder di diffusione abbinato al filter-pack ha permesso di 
ridurre notevolmente il problema del campionamento delle specie semivolatili e, in 
generale, molti dei problemi associati allo studio della ripartizione gas-particella che non 





sistemi non risultano però idonei all'applicazione in campagne intensive di monitoraggio, 
che peraltro devono essere effettuate mediante procedure di campionamento normate che 
non consentono di prevedere il comportamento evaporativo in funzione delle normali 
condizioni operative di campionamento. 
 
 
2.2 Ruolo del contenuto d’acqua nel particolato atmosferico 
 
Come già anticipato nel paragrafo 1.5.1.3, una ricostruzione del bilancio di massa delle 
componenti del PM può risultare incompleta anche se si analizzano un gran numero di 
specie. Infatti, effettuando un confronto con la massa gravimetrica si ottiene 
frequentemente una certa percentuale di “componente sconosciuta”, generalmente 
attribuita al contenuto d’acqua116,117. 
In particolare, Tsyro et al.
118
 mediante l’utilizzo di modelli matematici hanno stimato che il 
contributo dell’acqua a questa frazione non determinata varia tra il 30 e l’80%; è bene 
notare però che  lo studio non è supportato da un’analisi diretta dell’acqua presente  nei 
campioni reali e quindi non confermabile. 
Poter determinare per via analitica il contenuto d’acqua in campioni di PM sarebbe perciò 
di estrema importanza ma questa operazione risulta notevolmente complessa e scarsamente 
riportata da studi presenti in letteratura. Ad esempio Rees et al.
119
 hanno impiegato un 
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particolare strumento, il “Dry and Ambient Aerosol Size Spectrometer” (DAASS), messo a 
punto da Steiner et al.
120
 nel 2004. Questo particolare sistema è costituito da due “Scanning 
Mobility Particle Sizers” (SMPS)” e un “Aerodynamic Particle Sizer” (APS), il quale è in 
grado di misurare la distribuzione dimensionale delle particelle tra 3 nm and 10 μm di 
diametro. Mediante delle valvole poste all’ingresso degli strumenti, un flusso di aria viene 
mandato a tempi alternati in essiccatori di nafion (materiale in grado di deumidificare il 
flusso d’aria), oppure analizzato direttamente. Il sistema misura sia le distribuzioni 
dimensionali delle particelle passate negli essiccatori di nafion (ad umidità relativa 
inferiore al 30%) sia le distribuzioni dimensionali ottenute in condizioni ambientali, ossia 
quando il flusso d’aria non passa negli essiccatori. Per validare lo strumento sono stati 
effettuati dei test con particelle di solfato d’ammonio, equilibrate a differenti umidità 
relative, e sono stati ottenuti risultati in accordo con le proprietà igroscopiche di queste 
particelle. Tuttavia, anche se il DAASS permette di misurare le distribuzioni dimensionali 
delle particelle “secche” e “umide” ottenendo informazioni sugli effetti dell’umidità 
ambientale sulla distribuzione delle particelle e stimando la quantità d’acqua presente nella 
fase aerosol, occorre notare che lo strumento è utilizzabile  solo per aerosol non 
campionato su filtro e quindi le concentrazioni trovate non sono addizionabili a quelle 
delle altre specie prese in considerazione per la ricostruzione del bilancio di massa. 
Altri metodi
121,122
 di determinazione del contenuto d’acqua hanno previsto l’impiego di 
“Humidified Tandem Differential Mobility Analyzers” (H-TDMA). Un primo DMA 
seleziona un flusso monodisperso di aerosol secco,  le particelle selezionate 
dimensionalmente sono poi esposte ad elevate umidità in un appropriato condizionatore e 
successivamente un secondo DMA misura la risultante distribuzione dimensionale e un 
SMPS registra la crescita delle particelle.   
Questo strumento permette principalmente di classificare le particelle in base alla loro 
igroscopicità ma non consente la misura della quantità d’acqua nelle particelle 
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atmosferiche nel loro stato ambientale poiché queste vengono seccate prima di entrare 
nello strumento e poi riumidificate. 
Infine esistono altri strumenti denominati “Aerosol Liquid Water Analyzers” (LWCA)123,124 
basati sulle tecniche di misurazione di massa “ß-gauge”. La determinazione della massa 
del PM si può infatti effettuare anche  mediante la misurazione dell'attenuazione di basse 
radiazioni ß, prodotte da una sorgente radioattiva di carbonio 14 interna al campionatore. 
Le radiazioni beta attraversano prima il filtro “bianco” e  successivamente il filtro 
campionato; la differenza nell'assorbimento dei raggi ß  da parte del filtro è proporzionale 
alla concentrazione del particolato campionato. In questo particolare caso il “ß-gauge” è 
posto in una camera ad umidità controllata, la quale viene variata in un ampio range per 
esaminare il comportamento della massa del PM. Gli svantaggi di questo strumento sono 
rappresentati dal fatto che metodo non è  in situ e che gli effetti che si possono studiare in 
questo modo non rappresentano precisamente il comportamento igroscopico del PM in 
atmosfera. 
Gli studi effettuati con gli strumenti fin qui descritti hanno dimostrato che le particelle 
idrofiliche nell’aerosol sono in grado di assorbire acqua dall’ambiente contribuendo alla 
massa totale di PM. Inoltre  i risultati di uno studio effettuato da Rees et al.
125
 e da Khlystov 
et al.
126 all’interno del progetto di ricerca “Pittsburgh Air Quality Study” (PAQS) hanno 
evidenziato il comportamento igroscopico stagionale dell’aerosol nell’area di indagine. Nei 
lavori si afferma che durante l’estate la quantità d’acqua presente nell’aerosol è stata 
sempre notevolmente alta anche se l’umidità relativa era al di sotto del 30%, al contrario in 
inverno l’aerosol è risultato generalmente secco sotto il 60% di umidità relativa. Questo 
comportamento stagionale del contenuto d’acqua dell’ aerosol è risultato essere 
strettamente correlato all’acidità della matrice. In estate infatti l’ammonio bisolfato rilevato 
nelle particelle è in grado di trattenere acqua anche sotto il 40% di umidità relativa; invece, 
in inverno l’aerosol risulta avere un carattere neutro e può cristallizzare in condizioni 
ambientali. In particolare l’aerosol in inverno inizia ad avere una quantità d’acqua rilevante 
solo quando l’umidità relativa raggiunge il punto di deliquescenza del nitrato d’ammonio. 
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E’noto infatti in letteratura127 che sostanze igroscopiche come ad esempio sali, goccioline 
di acido solforico e alcuni materiali organici (incluse le cellule batteriche) possano fungere 
da nuclei di condensazione (CCN).  Nelle aree urbane sono le attività antropiche a  
produrre grandi quantità di particelle che agiscono da  nuclei di condensazione,  i quali 
favoriscono in seguito la formazione di nubi e nebbie. Se i nuclei igroscopici sono 
numerosi, il vapor d’acqua condensa rapidamente su di essi, a volte anche in situazioni di 
sottosaturazione, determinando così un aumento delle precipitazioni sulle città dovuto 
proprio al particolato atmosferico
128
. 
In particolare, le particelle prodotte in atmosfera dall’ossidazione dell'SO2 e degli NOx, per 
formare solfati e nitrati, sono molto efficaci come nuclei di condensazione a causa della 
loro igroscopicità e delle loro piccole dimensioni. 
Diversi studi termodinamici hanno mostrato come l’interazione dell’acqua con il nitrato 
d’ammonio129,130,131 possa favorire cambiamenti di stato delle specie presenti. Infatti la 
temperatura della transizione tra la forma IV (ortorombica ordinata) e la forma III 
(ortorombica disordinata) del nitrato d’ammonio (tra 32 e 55°C132) è influenzata 
dall’umidità133 e dalla modalità di cristallizzazione134 oltre che dal numero di 
trasformazioni precedenti, dalla velocità di riscaldamento
135
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E’ quindi ragionevole ipotizzare che l’acqua abbia un ruolo rilevante nella formazione del 
nitrato d’ammonio durante la fase di campionamento e che l’artefatto di campionamento 
riguardi le singole specie HNO3 e NH3 invece del sale già formato.  
Una parte del lavoro di ricerca del dottorato ha quindi riguardato la valutazione della 
quantità d’acqua sui filtri reali di PM ed l’individuazione delle diverse tipologie (acqua 
adsorbita, acqua di cristallizzazione, ecc..). Ad oggi la determinazione quantitativa 
dell’acqua su campioni reali di PM è stata condotta solamente da due gruppi di ricerca 
mediante metodo di Karl-Fischer coulometrico, i quali però sono giunti a risultati 
nettamente discordanti, per questo motivo nel capitolo 4 verranno illustrati questi lavori e 
successivamente la metodica analitica con cui si è deciso di affrontare la problematica. 
Inoltre si è deciso di approfondire questo studio anche a causa di un particolare episodio 
verificatosi in una campagna di monitoraggio nella città di Ferrara
137
. Le analisi effettuate 
nel periodo 13-20 gennaio 2011 hanno evidenziato che la componente della frazione 
grossolana del PM nelle frazioni estratte con tampone acetato a pH 4.5 sia stata molto più 
elevata di molti degli  elementi analizzati (As, Bi, Ga, Pb, Ru, S, Sb, Sn e W). Anche le 
concentrazioni del PM nel periodo sono state relativamente basse e la percentuale di 
polvere fine è stata pari a circa il 60%, molto inferiore a quella caratteristica del periodo 
invernale, che generalmente supera l’80%.  Osservando i dati di umidità relativa riportati 
nella figura 2.7, si può notare come in questi giorni nella città aerea di indagine siano stati 
riscontrati valori costantemente superiori al 90%, sia nel periodo diurno che notturno. 
Inoltre, negli stessi giorni non sono state rilevate escursioni termiche tra il giorno e la 
notte. Le condizioni descritte sono tipiche dei periodi di nebbia intensa ed è molto 
probabile che l’acqua sia stata adsorbita sulle particelle di natura idrofila, aumentandone le 
dimensioni e quindi alterando il loro comportamento aerodinamico, alla base della 
distinzione tra PM10 e PM2,5. Questa ipotesi è confermata dall’osservazione che tutti gli 
elementi indicati hanno presentato questa anomalia solo nella frazione estratta, 
evidentemente più idrofilia della frazione residua, cioè quella ottenuta dopo 
mineralizzazione acida assistita dalle microonde. Si riporta ad esempio in figura 2.8 il 
grafico del Pb estratto presenti nelle polveri PM10 e PM2,5 nei tre siti di monitoraggio della 
città di Ferrara. Occorre inoltre sottolineare che è possibile che l’accrescimento causato 
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dall’elevata umidità relativa potrebbe aver comportato anche l’esclusione di particelle 
inizialmente emesse con diametri aerodinamici inferiori a 10 µm dal campionamento e che 
ciò potrebbe giustificare le basse concentrazioni osservate in questo periodo di stabilità. E’ 





Figura 2.7: Andamento temporale dell’umidità relativa nel periodo gennaio-febbraio nella città di 




     Figura 2.8: Andamento giornaliero del Pb  in campioni di PM10 e PM2,5  su tre siti della città di 







2.3 Contributo nanoparticellare nel particolato atmosferico 
 
Come anticipato nel paragrafo 1.3.1, negli ultimi anni la classe dimensionale del PM che 
sta ricevendo una particolare attenzione è quella delle particelle ultrafine o nanoparticelle 
(NP). Le prime evidenze della presenza di particelle di piccolissime dimensioni risalgono 
ad alcuni decenni fa, infatti nel 1985 sono state scoperte nuove strutture di carbonio, 
composte da 60 atomi (chiamate fullereni) e nel 1991 sono stati sintetizzati i nanotubi di 
carbonio (CNT)
138
. Oltre a queste, esistono molte altre classi di NP
139
, come ad esempio le 
nanoparticelle metalliche (ferro, platino, nichel), magnetiche e polimeriche. 
In termini di dimensioni sono comparabili a grandi complessi di proteine ma si 
differenziano da queste ultime a causa della loro composizione chimica, forma, 
dimensione, densità, aggregazione, tipo di superficie, e proprietà chimico-fisiche distinte 
(ad esempio, magnetiche, ottiche e elettrochimiche). Gli elementi contenuti nelle NP 
sintetiche normalmente sono in una forma non-ionizzata e nel caso dei metalli nobili, 
spesso si trovano allo stato d’ossidazione zero. E’ noto inoltre che le caratteristiche fisiche 
e chimiche dei materiali di dimensioni nanometriche possono differire sostanzialmente dai 
rispettivi materiali dalle grandezze macroscopiche
140
. Pertanto, si può prevedere un diverso 
meccanismo di diffusione delle diverse NP (e gli elementi in esse contenute) nelle cellule 
degli organismi.  
Dal punto di vista ambientale, occorre considerare sia il contributo dovuto al rilascio dei 
nanomateriali sintetici e  alla produzione di rifiuti contenenti nanomateriali residui
141
 da 
parte delle industrie che si occupano di nanotecnologie, sia il contributo dovuto alla 
formazione di nanoparticelle non intenzionale in numerosi processi, principalmente di tipo 
combustivo
142
, ad esempio emissioni da traffico e delle centrali elettriche, che producono 
NP di carbonio, nanotubi e anche una minima quantità di grafene, e gli inceneritori di 
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rifiuti urbani responsabili dell’emissione di particelle prevalentemente costituite da ossidi 
di metalli.  
Il primo aspetto riguarda principalmente la valutazione dell’esposizione dei lavoratori nel 
campo nanotecnologico, mentre il secondo ha una valenza ambientale di grande rilievo. 
Fino ad oggi si è prestata maggiore attenzione all’aspetto occupazionale e,  a causa della 
rapida diffusione di nanoprodotti sul mercato, è stato segnalato un urgente bisogno di 
nuove ricerche e programmi relativi al campo della nanotossicologia. A tal proposito, 
recentemente, l'Organizzazione per la Cooperazione e lo Sviluppo (OCSE) ha lanciato 
un'iniziativa per testare la tossicità potenziale di tali nanomateriali già in uso sulla salute 




2.3.1 Tossicità delle nanoparticelle  
La tossicità delle nanoparticelle è stata oggetto di numerosi studi negli ultimi anni, ma il 
loro meccanismo di azione resta ancora largamente sconosciuto
144,145
.  Alcuni recenti 
lavori evidenziano il loro assorbimento e accumulo nelle cellule procariote ed 
eucariote
146,147
; tuttavia i meccanismi con cui le NP riescono a passare attraverso le pareti 
delle cellule e delle membrane sono ancora scarsamente compresi
148
.  
Molti studi riguardano le NP di biossido di titanio e ossido di zinco, che sono state le prime 
applicazioni industriali delle nanotecnologie e sono usate, ad esempio, per le protezioni 
solari. Si è riscontrato che esse contribuiscono alla formazione di radicali liberi nelle 
cellule della pelle producendo danni al DNA
149,150
, i quali possono portare ad ulteriori 
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mutazioni della struttura e delle funzioni delle proteine favorendo lo sviluppo del 
cancro
151
. Ulteriori studi indicano che queste nanoparticelle siano in grado di causare danni 
al cervello dei topi stimolando specie reattive dell'ossigeno danneggiando i neuroni
152
 e di 
esercitare esercitano effetti genotossici e citotossici sulle cellule dei pesci
153,154,155
.  
Studi in vitro, inoltre,  evidenziano che i fullereni sono in grado di distruggere le cellule del 
fegato, della pelle e del cervello
156
. In generale, si ritiene
157
 che anche piccole quantità di 
NP siano in grado di esplicare una notevole tossicità, a causa dell’elevata superficie 
specifica, che le rende estremamente reattive a contatto con il sangue e con gli organi su 
cui si depositano. E’ comunque bene notare che qualsiasi comprensione della tossicità dei 
nanomateriali per essere completa ed esauriente, oltre agli effetti sulle cellule, deve 
considerare gli effetti sugli organismi superiori. 
Per quanto riguarda i meccanismi di azione, una questione importante che non deve essere 
tralasciata è la valutazione della biocompatibilità delle nanoparticelle.  
In particolare Kirchner et al.
158
 distinguono tre principali cause di tossicità dei 
nanomateriali in seguito al contatto con le cellule vive: 
 
(1) tossicità chimica dei materiali di cui sono composte: ad esempio il Cd
2+
 viene rilasciato 
dalle NP di seleniuro di cadmio. La perdita parziale di ioni è molto probabilmente causata 
dall’elevato rapporto superficie/volume delle particelle. 
(2) dimensioni ridotte: i materiali di dimensioni nanometriche possono aderire alle 
membrane cellulari ed entrare nelle cellule. L’interazione con le membrane o il deposito 
all'interno delle cellule possono compromettere le funzioni cellulari, anche quando tali 
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particelle abbiano una composizione chimica inerte o non si decompongono all’interno 
della cellula.  
 
(3) forma: ad esempio i nanotubi di carbonio possono facilmente forare le membrana 
cellulare. 
Un esempio classico di tossicità a causa della forma, oltre alla composizione chimica, sono 
le fibre di amianto
159,160
, le quali possono essere considerate  nanomateriali in base alle 
definizioni attuali, e che vengono classificate tra le  sostanze cancerogene. Occorre 
evidenziare che recenti studi indicano la somiglianza tra la tossicità di amianto e quella dei 
nanotubi di carbonio
161
. Inoltre la pericolosità dei nanomateriali di carbonio dipende anche 
da loro struttura geometrica, poiché è stato dimostrato che nanotubi di carbonio possano 
causare necrosi, degenerazione cellulare e l'apoptosi nei macrofagi
162
.  
E’ necessario quindi avere una maggiore attenzione quando si introducono nell’ambiente 
nano particelle, soprattutto quelle contenenti metalli pesanti poiché, in questo caso, la 
tossicità verso le cellule risulta fortemente aumentata per l’interazione tra le dimensioni, la 
forma e la composizione chimica. 
E’ bene sottolineare che la tossicità delle NP non intenzionali, la cui composizione chimica 
non è spesso nota, ha ad oggi ricevuto scarsa attenzione  e sicuramente costituirà una delle 
tematiche emergenti nei prossimi anni. 
 
2.3.2 Tecniche di misurazione delle nanoparticelle 
La misura delle concentrazioni di NP in aria presenta notevoli difficoltà, soprattutto a 
causa dell’impossibilità di controllo dei processi di aggregazione ed agglomerazione 
spontanei cui sono soggette. Nella tabella 2.1 sono riportate le principali strumentazioni
163
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generalmente impiegate per il monitoraggio delle loro concentrazioni. Come si può notare 
le varie strumentazioni  forniscono risultati in funzione della massa, del numero o dell’area 
superficiale delle particelle, parametri non facilmente convertibili tra loro rendendo le 
diverse misure difficili da comparare. Per le misure ambientali, le tecniche più frequenti 
riguardano la determinazione delle concentrazioni numeriche mediante contatori come il 
Differential Mobility Analyzer (DMA)
164,165
 e lo Scanning Mobility Particle Sizer 
(SMPS)
166,167
. Tali strumenti sono molto utili quando le particelle sospese in aria non sono 
aggregate tra loro o con  altre particelle più grandi, ad esempio, le NP prodotte dalla 
combustione del diesel presentano una forte percentuale di aggregazione
168
, (fig.2.9), e 
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 Size-selective personal 
sampler 
 
No current devices offer a cut point of 100 nm 
 Size-selective static 
sampler 
Cascade impactors 
 TEOM Measurements of mass conc. on line 
 SMPS Data may be interpreted only if particle shape and 
density are known or assumed 
 ELPI Data may be interpreted only if particle charge and 







 CPC Without a NP pre-separator they are not specific to 
the nanometre size range 
 SMPS Real time size selective (mobility diameter) 
detection of number concentration 
 ELPI Real time size selective (aerodynamic diameter) 
detection of active surface-area conc. 
 Optical Particle Counter Insensitive to particles < 100 -300 nm (unsuitable 
for NP monitoring) 








 SMPS The mobility diameter of open agglomerates has 
been shown to correlate well with projected surface 
area 
 ELPI Active surface area does not scale directly with 
geometric surface area above 100 nm 
 SMPS and ELPI used in 
parallel 
Differences in measured aerodynamics and mobility 
diameters can be used to infer particle fractal 
dimension 
 Diffusion Changer Are only specific to NP if used with an appropriate 
inlet pre-separator 
 Electron Microscopy TEM analysis provides direct information on the 
project area of collected particles, which may be 




Tabella 2.1: Elenco e breve descrizione dei principali strumenti di misura delle particelle e    
                  nanoparticelle.
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Figura 2.9: Fotografia al SEM di una frazione di PM: NP aggregate tra loro formano un 




Come si può vedere dalla figura 2.9, il numero di particelle aggregate tra loro è 
estremamente elevato e un normale contatore di NP  le rileverà in maniera errata, 
considerandolo come un'unica particella più grande. 
In letteratura diversi studi
170,171,172
, che  prevedono l’utilizzo di questi analizzatori, hanno 
riguardato le emissioni particellari degli scarichi delle autovetture riportando che i veicoli 
diesel sono i più inquinanti in fatto di emissioni di nanoparticelle: mediamente un motore 
diesel emette circa 10
14 
NP per chilometro percorso, contro le 10
13




A questi dati  allarmanti va aggiunto l’elevato errore per difetto dovuto all’aggregazione 
delle particelle ultrafini in tempi brevi. Il legame presente tra queste particelle in forma 
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aggregata è generalmente di tipo Van der Waals o dipolo-dipolo ed è inoltre altamente 
elevata la possibilità di disaggregarsi nuovamente. Ancora non sono stati effettuati studi 
sulla forza di legame di questi cluster e quindi non si conoscono i potenziali rischi nel 
venire a contatto con tali aggregati, i quali potrebbero rimanere tal quali e comportarsi 
come un'unica particella più grande, oppure potrebbero disgregarsi e interagire con i fluidi 
organici.  
Purtroppo nessuna delle tecniche di misura ad oggi note consente di determinare il 
contributo alla massa, al numero o alla superficie totale dovuto ai soli aggregati di 
nanoparticelle, i quali vengono classificati insieme alle altre particelle di dimensioni 
paragonabili. 
Appare quindi evidente che lo studio e la caratterizzazione della frazione nanoparticellare 













INDAGINI SUGLI EQUILIBRI SOLIDO-VAPORE 
PRESENTI NEL PARTICOLATO ATMOSFERICO 
 
3.1  Scopo dello studio 
 
Da quanto detto nel paragrafo 2.1, la presenza di equilibri solido-vapore rappresenta uno 
dei principali problemi riscontrati durante lo studio riguardante la caratterizzazione 
chimica del particolato atmosferico. Del resto comprendere la natura dei meccanismi e 
delle variabili che influenzano gli equilibri alla base del processo di ripartizione 
gas/particella è il requisito necessario per poter quantificare in maniera accurata le specie 
chimiche contenute in ogni singola fase. 
L’esistenza di questi equilibri, è nota da diversi decenni ed ha permesso, come ampiamente 
discusso, lo sviluppo di idonee tecniche di campionamento (paragrafo 2.1.3 e 
sottoparagrafi) in grado di quantificare la loro influenza sulla misura delle specie che 
interessano le attività di monitoraggio. Tuttavia, data la complessità di questi equilibri e la 
grande variabilità delle concentrazioni misurate, ancora ad oggi non si è giunti ad una 
convincente interpretazione dei processi che si verificano in atmosfera. La recente 
normativa in tema di qualità dell’aria174 costituisce un forte stimolo all’approfondimento 
degli studi in questo settore per i motivi illustrati nel paragrafo 1.6; inoltre è importante 
implementare la conoscenza della caratterizzazione chimica del PM in modo da poter avere 
maggiori informazioni sulle sorgenti di emissione e sulla provenienza e lo spostamento 
delle masse d’aria. 
Come ampiamente discusso in precedenza, la presenza di equilibri solido-vapore è 
strettamente legata agli artefatti di campionamento. Poiché  diversi studi degli ultimi 30 
anni hanno evidenziato una stretta correlazione tra artefatto e temperatura, lo studio del 
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comportamento termico del PM rappresenta una possibilità per una migliore comprensione 
dei meccanismi che si verificano nelle particelle sospese atmosfera. Il presente lavoro di 
ricerca mira ad un’indagine sulla possibilità di differenziare mediante l’analisi termica i 
contributi dovuti alle specie inorganiche e organiche presenti  nel PM, in base alle loro 
diverse sorgenti di provenienza e/o ai diversi processi di formazione. L’applicazione, ad 
oggi scarsamente esplorata in bibliografia, di tecniche termoanalitiche  (quali la 
termogravimetria, TG) costituisce un valido supporto allo studio del PM, in quanto 
consente di effettuare esperimenti di desorbimento termico in condizioni controllate. 
Tramite la termogravimetria si procederà allo studio del comportamento termico delle 
varie classi di composti costituenti il PM lavorando su materiali di riferimento certificati 
(NIST 1648 e NIST 1649a), su campioni reali di PM10 e campioni dimensionalmente 
differenziati. In particolare si tenterà di attribuire le perdite in peso fornite dall’analisi 
termogravimentrica alle diverse componenti organiche ed inorganiche, mediante l’utilizzo 
combinato di diverse tecniche analitiche.  
In particolare, sarà posta particolare attenzione alla componente inorganica e al suo 
comportamento termico, per tentare  un’ interpretazione degli equilibri coinvolti. A questo 
scopo si intende lavorare sui sali puri singoli o in miscela, per avere delle informazioni 
preliminari e per studiare eventuali possibili interconversioni tra i sali presenti nel PM 
durante il processo di riscaldamento.  
Occorre sottolineare che lo studio degli equilibri solido-vapore dei sali inorganici nel PM 
permetterà di verificare l’applicabilità della tecnica impiegata alla determinazione 
quantitativa dei contributi secondari e naturali delle specie inorganiche (nitrati e cloruri), in 
quanto non sono note procedure analitiche in grado di differenziare questi diversi 
contributi, rendendo complessa l’interpretazione dei risultati delle campagne di 
monitoraggio.  La corretta discriminazione tra i singoli contributi, inoltre, è molto 
importante per la valutazione dei rischi per la salute poiché gli effetti nocivi degli ioni 












3.2 Parte sperimentale 
 
3.2.1 Reattivi utilizzati e materiali di supporto 
 H2O ad elevata purezza, prodotta mediante sistema di deionizzazione Elga 
LabWater Purelab Plus; 
 Na2CO3 (Merck KGaA); 
 NaHCO3 (Merck KGaA); 
 H2SO4 96% RPE (Merck KGaA); 
 Acetone (Carlo Erba Reagenti); 
 Soluzioni da 1000 ppm (Merck KGaA) per la preparazione degli standard IC; 
 “Spectroquant® Ammonium-Test” (Merck KGaA); 
 NH3 30% (Carlo Erba Reagenti); 
 HNO3 65% (Carlo Erba Reagenti);  
 H3PO4  85% (Merck KGaA);  
 NaCl (Merck KGaA); 
 NaNO3 (Merck KGaA); 
 NH4Cl (Merck KGaA); 
 NH4NO3(Merck KGaA); 
 (NH4)2SO4 (Merck KGaA); 
 Materiale di riferimento NIST 1648 (Urban Particulate Matter); 
 Filtri in Teflon Omnipore, porosità 0,45 m, diametro 25 mm; 
 Filtri per siringa in nylon, porosità 0,45 m, diametro 25 mm  (Teknokroma); 
 
3.2.2 Apparecchiature utilizzate 
 Cromatografo 761 Compact IC (Metrhom);  
 Spettrometro UV-VIS Cary 50 Scan (Varian); 
 Termogravimetria: Termogravimetric Analyzer TGA 7 (Perkin Elmer); 
 Bagno a ultrasuoni (Falc Instruments); 
 Micropipette GILSON precedentemente tarate per pesata, i cui dati sono riportati 
in tabella 3.1; 






 Bilancia analitica GIBERTINI EUROPE 60 (sensibilità 0.1 mg); 
 Termostato (HAAKE, DC10-K15); 
 Analizzatore  termo-ottico per EC/OC (Sunset Laboratory); 
 Fibra SPME rossa, polydimethylsiloxane 100 µm, (Supelco, Varian); 
 Gascromatografo (Agilent Technologies 6850) accoppiato con spettrometro di 














sd  2.26 
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3.2.3 Trattamento vetreria e strumenti utilizzati 
Tutta la vetreria e gli altri strumenti utilizzati durante la fase analitica sono stati lavati e 
sciacquati accuratamente, prima con acqua di fonte poi con acqua deionizzata, e 
successivamente asciugati in stufa alla T di 50°C. 
Le provette di polietilene, i filtri in nylon e le siringhe impiegate per la filtrazione delle 
soluzioni non hanno subito alcun pretrattamento. 
 
3.2.4 Trattamento dei campioni 
Tutte le analisi sono state effettuate sul materiale di riferimento certificato NIST 1648 e su 
sali puri (NaCl, NaNO3, NH4Cl, NH4NO3, (NH4)2SO4), opportunamente  trattati come 








3.2.4.1 Materiale certificato 
 Le prove eseguite sul materiale certificato (NIST 1648) sono state effettuate pesando una 
quantità nota di polvere, in genere 2-4 mg, la quale è stata prelevata con una spatola e 
pesata su bilancia analitica con sensibilità di 0.01 mg, usando come supporto per la pesata 
un filtro in teflon Omnipore di 25 mm di diametro. Successivamente la polvere è stata 
trasferita quantitativamente, assieme al filtro, in provette contenenti un volume noto di 
acqua deionizzata (10 mL) per l’estrazione della frazione idrosolubile oppure in apposite 
vials di vetro per le prove di desorbimento. Per le prove eseguite con la termogravimetria 
le pesate del materiale certificato sono state eseguite direttamente sulla termobilancia 
(sensibilità 0.01 mg), usando come supporto un crogiolo di platino, mentre per le prove 
effettuate con l’analizzatore EC/OC il NIST (ca. 0.1 mg) è stato pesato usando come 
supporto una porzione (quadrato di 1cm
2
) di un filtro in quarzo, ottenuto mediante 
l’impiego di una fustella di acciaio. 
 
3.2.4.2 Sali puri 
Tutti i sali puri (NaCl, NaNO3, NH4Cl, NH4NO3, (NH4)2SO4) sono stati pestati usando un 
comune mortaio, in modo da ridurne la granulometria. Inoltre, a causa dell’elevata 
igroscopicità di alcuni di essi (principalmente dei sali di ammonio), sono stati tenuti 
all’interno di un essiccatore. In tutte le prove di desorbimento effettuate con i sali puri,  una 
quantità nota  (ca. 100mg) è stata pesata usando una bilancia analitica di sensibilità 0.1 mg, 
trasferita quantitativamente in una vials di vetro e sottoposta al riscaldamento. Per le prove 
eseguite mediante la termogravimetria il sale, analogamente al NIST, è stato direttamente 
pesato sulla termobilancia (ca. 8 mg) usando come supporto un crogiolo di platino. 
 
3.2.5  Tipologie di analisi effettuate 
Per quanto riguarda i trattamenti termici dei campioni, sono stati utilizzati e comparati 
diversi sistemi di riscaldamento. Dopo il riscaldamento i campioni sono  analizzati 










3.2.5.1 Analisi termogravimetriche 
Le prove effettuate con la termogravimetria (TG) sono state condotte sul materiale 
certificato e sui sali puri, singoli o in miscela; i campioni  contenuti all’interno di un 
crogiolo di platino sono stati posti nella termobilancia e sottoposti al programma termico, 
aumentando la temperatura di 10°C/min e registrando la perdita in peso. Inoltre, alcune 
prove sono state effettuate bloccando il riscaldamento ad un noto valore di temperatura e 
registrando la perdita in peso in funzione del tempo. 
Terminata l’analisi TG, il residuo dei campioni è stato recuperato in un volume noto di 
acqua e la soluzione è stata successivamente sottoposta all’analisi del contenuto ionico. 
 
3.2.5.2 Analisi mediante forno GC 
Queste prove sono state effettuate sia sul materiale di riferimento certificato (NIST 1648) 
che sui sali puri. Il sistema, messo a punto in laboratorio, consiste in un forno per 
gascromatografia opportunamente modificato per i nostri scopi. Per garantire che il gas di 
trasporto raggiungesse una temperatura uguale a quella impostata per il forno, è stata 
collocata in ingresso una serpentina in vetro di circa 3 metri di lunghezza con lo scopo di 
prolungare il tempo di permanenza del gas alle alte temperature. Per quanto riguarda i 
materiali di supporto, la porzione di tubo passante all’interno del forno è stata scelte in 
silicone, per la resistenza del materiale alle alte temperature. 
I campioni, precedentemente pesati e posti all’interno di vials di vetro, sono stati inseriti 
nel forno e scaldati a varie temperature (gli intervalli di temperatura verranno discussi in 
seguito) per 45 min;  il campione è stato, poi, lasciato alla temperatura scelta per il 
riscaldamento per 30 minuti sotto flusso di gas inerte (Ar); successivamente il residuo è 
stato recuperato in un volume noto di acqua deionizzata e sottoposto alla determinazione 
del contenuto ionico. A differenza della termogravimentria, il desorbimento termico 
avviene in questo caso in condizioni statiche, risultando quindi più facilmente controllabile 
e fornendo dati di caratterizzazione chimica maggiormente ripetibili, anche se non è 










3.2.5.3 Analizzatore termo-ottico per EC/OC 
La strumentazione utilizzata (SUNSET Laboratory) è generalmente impiegata per l’analisi 
routinaria del carbonio organico e del carbonio elementare contenuti in campioni di PM 
raccolti su filtri di quarzo. Nella sua modalità convenzionale di funzionamento, i campioni 
vengono riscaldati seguendo un programma termico pre-definito e i processi principali che 
si verificano durante l’analisi sono descritti brevemente di seguito: 
 il campione, posto in un forno in cui è presente un’atmosfera di gas inerte (He), 
viene riscaldato a quattro temperature diverse per rimuovere tutto il carbonio 
organico dal filtro. I composti organici completamente vaporizzati passano in un 
secondo forno in cui avviene la loro ossidazione a CO2. La CO2 così formata viene 
trasportata dal flusso di He in un metanatore, dove viene ridotta a metano e rivelata 
da un rivelatore a ionizzazione di fiamma (FID). 
  nel forno in cui è posto il campione la temperatura viene successivamente 
abbassata  fino a 525°C e viene introdotta un’atmosfera al 2% di O2/He. Segue un 
ulteriore aumento di temperatura fino a 890°C in cui il carbonio elementrare 
contenuto sul filtro e quello prodotto dalla pirolisi  dei composti organici durante la 
prima fase vengono ossidati a CO2 e rivelati come descritto sopra. 
In questo studio, la rampa termica è stata modificata allo scopo di tentare di riprodurre 
condizioni analoghe a quelle relative all’analisi termica, in modo da verificare la presenza 
di materiale organico nella frazione desorbita. Le modalità di utilizzo verranno discusse 
più dettagliatamente nel paragrafo 3.3.2.1. 
 
 3.2.5.4 Analisi mediante SPME/GC-MS 
Queste prove sono state effettuate solo su materiale di riferimento certificato (NIST 1648), 
in collaborazione con l’Università di Camerino. Due aliquote da 4 mg della polvere da 
analizzare sono state messe in vials da 2 mL. Le vials sono state tenute una a 120°C ed una 
a 180°C per 30 min, quindi è stata esposta la fibra SPME rossa allo spazio di testa delle 
vials per 30 min. Sono stati analizzati, inoltre, due bianchi (uno a 120 °C e l'altro a 180°C) 
usando la stessa procedura con due vials vuote. Dopo l'equilibrazione e la successiva 
esposizione della fibra allo spazio di testa delle vials alla temperatura sopra indicata, la 






valore di 250°C). Le sostanze estratte vengono, dunque, desorbite direttamente all’interno 
del GC-MS,  nel quale avviene la loro separazione, ionizzazione e rivelazione. In tabella 
3.2, sono riportate le condizioni operative dell’analisi gascromatografica.  
Per quanto riguarda lo spettrometro di massa la temperatura della sorgente è stata 
impostata a 230°C, mentre quella del quadrupolo a 150°C. La scansione è stata fatta nel 
range di massa 29-800. I composti sono stati identificati per confronto con spettri della 








Tabella 3.2: Parametri strumentali del gascromatografo. 
  
3.2.6 Analisi della frazione ionica idrosolubile 
Per quanto riguarda i sali puri, essendo caratterizzati da una elevata solubilità in acqua, le 
soluzioni da analizzare sono state ottenute semplicemente sciogliendo in un volume noto di 
acqua deionizzata una quantità nota di sale.  
Per il NIST sia prima sia dopo il riscaldamento, data la complessità della sua 
composizione, l’estrazione della frazione idrosolubile è stata condotta in un volume noto di 
acqua deionizzata, collocando le provette in un dispositivo rotante realizzato 
appositamente e immerso nel bagno ad ultrasuoni per un tempo di 20 minuti. Le soluzioni 
estratte sono state filtrate con filtri in Nylon e suddivise in due aliquote destinate 
rispettivamente all’analisi della frazione anionica (nitrati, solfati e cloruri) mediante 
cromatografia a scambio anionico e dello ione ammonio mediante spettroscopia UV. 
 
3.2.6.1  Analisi cromatografica 
La determinazione della frazione ionica è stata effettuata mediante cromatografia a 
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elettrica  (761 Compact IC, Metrhom). Nella tabella 3.3 sono riportate le condizioni 









Tabella 3.3: Parametri strumentali del cromatografo ionico. 
 
In queste condizioni si ottiene una separazione quantitativa degli anioni di interesse in 
circa 10 minuti (tr Cl
- 
= 3,80 min, tr NO3
- 
= 5,90 min e tr SO4
2- 
= 9,60 min): in figura 3.1 e 
3.2, a titolo di esempio, sono riportati i cromatogrammi relativi ad una soluzione 
contenente anioni standard alla concentrazione di 1 mg/L e alla soluzione estratta da un 
campione di NIST.   
Per la taratura strumentale, poiché l’intervallo di linearità del metodo è piuttosto ristretto, 
sono stati identificati tre intervalli di concentrazione per ciascun analita, all’interno dei 
quali la risposta può essere considerata lineare (test di ANOVA). Nella tabella 3.4 sono 
riportati gli intervalli di taratura considerati ed i parametri di regressione delle rette di 
taratura. 
Prima di ogni set di analisi, la taratura è stata controllata mediante iniezione di tre 
campioni standard nei diversi intervalli di taratura. 
 
COLONNA Metrosep A Supp 4 
PRECOLONNA Metrosep A Supp 4/5 Guard 
SOPPRESSORE Cartuccia scambiatore anionico. 




SOL. ELUENTE Na2CO3 2,4 mM  / NaHCO3 2,0 mM  
(5% acetone) 








Figura 3.1: Esempio di cromatogramma di una soluzione standard di sette anioni, con indicati in 




Figura 3.2:  Esempio di cromatogramma di una soluzione ottenuta dopo estrazione in acqua di un 
campione di NIST 1648, con indicati i picchi di interesse. 
 
I campioni contenenti concentrazioni superiori al valore massimo degli intervalli di 

























8,33 100  ±6,69 10-2 
 
 























9,24100 ±1,44 10-2 
 
 







1,20 101 ±1,5310-1 
 













4,29 100  ±6,92 10-2 
 
 



















4,79100 ±2,49 10-3 
 
 







5,63 100 ±7,84 10-2 
 
 













5,91 100 ±1,33 10-1 
 
 



















6,24100 ±4,12 10-2 
 
 




          
0,9997 
 
6,84100 ±7,18 10-2 
 
 
-7,63 100 ±2,27 100 
 
  
Tabella 3.4: Intervalli di taratura e parametri di regressione relativi ai tre anioni di interesse. 
 
3.2.6.2 Determinazione del contenuto in ammonio 
La valutazione del contenuto in ammonio è stata eseguita spettrofotometricamente 
impiegando lo “Spectroquant Ammonium-Test” (Merck KGaA), indicato per l’analisi di 
soluzioni acquose con un contenuto in ammonio compreso tra 0,05 mg/L e 3,86 mg/L.  
Per la lettura delle soluzioni è stato utilizzato lo  spettrofotometro UV/VIS “Varian Cary 
50 Scan”, impostato alla lunghezza d’onda di 690 nm e cammino ottico di 10 mm. 
Dopo l’opportuna diluizione e filtrazione delle soluzioni, il test prevede l’utilizzo di tre 
diversi reattivi derivatizzanti: in condizioni di pH compreso tra 4 e 13 si ha la 
trasformazione dell’ammoniaca in monocloroammina, la quale forma con il timolo un 
derivato blu di indofenolo.  
Per le soluzioni dei sali puri e quelle estratte da campioni di NIST la taratura dello 
spettrofotometro è stata effettuata preparando le soluzioni standard in acqua deionizzata, 






tubi di generazione le soluzioni standard sono state preparate in acido fosforico allo 0,1%, 
in modo da compensare l’effetto matrice.  
Si riportano in tabella 3.5 gli intervalli di taratura scelti e i limiti di rivelabilità (LOD) e di 
quantificazione (LOQ), calcolati con il metodo IUPAC come: 
 LOD = sb+3σb; 























7,29 10-1±6,16 10-3 
 
 




























Tabella 3.5: Intervalli di taratura e parametri di regressione per la determinazione dell’ammonio  




3.3 Risultati e discussione 
 
La prima fase del lavoro ha riguardato l’ottimizzazione delle condizioni sperimentali. In 
particolare è stato necessario valutare, mediante confronti incrociati, le condizioni di 
desorbimento termico in modo da rendere robuste le informazioni analitiche riguardanti la 
determinazione quantitativa delle specie che si desorbono dal PM.  
La termogravimetria (TG) potrebbe essere una tecnica di indagine analitica particolarmente 
vantaggiosa per lo studio del particolato atmosferico, in quanto opera su quantità molto 
ridotte di campione, compatibili con quelle ottenute in campionamenti a media risoluzione 
temporale (24 h) e non richiede pretrattamenti. Ad oggi, le potenzialità di questa tecnica 
analitica come supporto a studi sulla qualità dell’aria sono del tutto inesplorate. 
In figura 3.4 è riportato il tracciato termogravimetrico di un campione di NIST 1648 
ottenuto da 25°C a 800°C. Per studiare il desorbimento termico si è scelto di lavorare in 
atmosfera inerte, in modo da evitare la presenza di fenomeni di degradazione ossidativi. La 






temperature di circa 100°C e 140°C ed una perdita in peso abbastanza estesa e complessa 
nell’intervallo di temperatura compreso tra 180°C e 400°C. Al crescere della temperatura 
si osserva, inoltre, un aumento progressivo della percentuale di perdita in peso totale, 
all’interno del quale non è possibile identificare processi distinti, probabilmente attribuibile 
al verificarsi di fenomeni di pirolisi. Alla temperatura massima di 800 °C la perdita in peso 
è pari a ca. il 30% della quantità pesata inizialmente. 
 
 
Figura. 3.4: Curva termogravimetrica (TG) e relativa curva in derivata prima (DTG) di un 
campione di NIST 1648 da 4,02 mg. Scansione da 25°C a 800°C, velocità 10°C/min, 
atmosfera inerte in flusso di azoto. 
 
Nella figura 3.5 è riportato il confronto dell’analisi termogravimentrica sui due materiali di 
riferimento certificati attualmente disponibili (NIST1648 e NIST 649a), entrambi costituiti 
da polvere urbana. Anche se si possono evidenziare leggere differenze, i due tracciati 
presentano molte analogie, soprattutto per quanto riguarda la forma e quindi il tipo di 
perdite in peso.  
Per tentare di assegnare le transizioni osservate nella TG alle varie classi di composti 
presenti nel PM, come già accennato nel paragrafo 3.1, si è pensato di confrontare i 
risultati ottenuti con la termogravimetria con quelli ottenuti impiegando diverse 








Figura 3.5: Curva termogravimetrica (TG) e relativa curva in derivata prima (DTG) di un 
campione di NIST 1648 (in blu) e di un campione di NIST 1649a (in rosso ), entrambi 




3.3.1  Specie inorganiche 
Come già più volte accennato in precedenza, lo studio delle componenti volatili del PM 
riveste un notevole interesse sia per migliorare la qualità dei dati di monitoraggio in 
atmosfera, sia per la comprensione dei complessi equilibri di formazione e ripartizione 
solido-vapore a cui queste specie sono soggette in atmosfera.  
Inizialmente si è tentata la descrizione per via analitica del processo di desorbimento delle 
singole specie inorganiche di interesse (HCl, HNO3, NH3), interrompendo il riscaldamento 
nella termobilancia a diversi valori di temperatura, per poi recuperare il residuo ed 








). Come mostrato nella figura 3.6, 
le temperature alle quali è stato interrotto il riscaldamento sono state fissate in modo da 
verificare il possibile contributo degli ioni inorganici studiati a ciascuna delle perdite 
osservate nel termogramma. Non sono state effettuate prove al di sopra di 370°C poiché a 
queste temperature iniziano equilibri di decomposizione pirolitica che sono al di fuori 
dell’interesse di questo studio. Come si può notare, si ha una ripetibilità analitica buona, 
tanto che le due curve risultano praticamente sovrapposte in tutto l’intervallo di 
temperature. 
L’indagine ha quindi riguardato le prime due perdite in peso a ca. 100 °C e 140°C e la 
successiva perdita complessa nell’intervallo 180-370°C, che è stata suddivisa in quattro 








Figura 3.6 : Curve termogravimetriche (TG) e relative curve  in derivata prima (DTG) di campioni 
di NIST1648(ca.4 mg). Scansioni: 25°C-120°C, 25°C-180°C, 25°C-230°C, 25°C-
265°C, 25°C-290°C,25°C-370°C. Velocità 10°C/min, atmosfera inerte in flusso di 
azoto. 
 
Nella figura 3.7 sono riportate le percentuali residue di ciascuno ione, calcolate rispetto 
alle concentrazioni iniziali misurate nel NIST 1648 prima del riscaldamento, ottenute da 
tre prove replicate.  
 
 
Figura 3.7: Percentuali  residue degli ioni inorganici ottenute dall’analisi chimica dei residui di 
NIST 1648 dopo riscaldamento con TG alle diverse temperature. Per ogni prova sono 
state effettuate tre repliche. Temperature di riscaldamento: 25°C- 120°C- 180°C- 
230°C- 265°C-290°C-370°C. 
 
Si può innanzi tutto notare che fino a 180 °C  nessuno degli ioni considerati mostra un 











desorbimento alla temperatura di 120°C. Lo ione solfato non desorbe fino alla temperatura 
di 290 °C, evidenziando una piccola perdita, pari a ca. il 17%, a 370°C, probabilmente 







presentano percentuali residue molto basse a temperature elevate, indicando la presenza di 
fenomeni acido-base nella matrice e un desorbimento termico quasi quantitativo delle 
specie volatili HCl, NH3 e HNO3. Osservando più attentamente, si nota che il desorbimento 
di HCl avviene per primo, con una andamento di difficile interpretazione, che può essere 
suddiviso in tre tratti: il primo tratto, fino a ca. 120°C, indica una perdita iniziale piccola 
(ca. 18%) già a basse temperature; nel secondo tratto, fino alla temperatura di 180°C, non 
si osservano ulteriori perdite, che diventano invece consistenti nel terzo tratto, nel quale si 
ha un’iniziale salto delle percentuali residue, seguito da un desorbimento più lento fino ad 
arrivare a ca. il 76% a 370°C, che è la temperatura massima esplorata con l’analisi 
termogravimetrica. L’andamento delle percentuali residue in funzione della temperatura di 
riscaldamento per lo ione NO3
-
, indica un desorbimento di HNO3 praticamente 
quantitativo, mostrando una pendenza abbastanza elevata fino a 230°C, temperatura alla 
quale si perde già ca. il 60% della quantità presente inizialmente. Il processo, dunque, 
continua con una pendenza minore fino al desorbimento completo (ca. 99%). La curva 
relativa allo ione  NH4
+
 rappresenta un andamento più complesso e diverso rispetto agli 
altri ioni: il desorbimento di NH3 comincia dopo i 180°C come per lo ione NO3
-
, ma 
avviene in un più ampio intervallo termico, con una curva a pendenza variabile 
nell’intervallo considerato. Inoltre, il processo di desorbimento di NH3 è più lento rispetto 
a quello di HCl e HNO3 e, alla temperatura finale di 370°C, la quantità di ammoniaca 
desorbita è pari a ca l’85% di quella iniziale. Questi risultati, aldilà della difficile 
interpretazione dei comportamenti termici osservati, dimostrano come i processi di 
desorbimento delle specie inorganiche non avvengano in modo simultaneo, ma con 
meccanismi che coinvolgono reazioni acido-base e possibili fenomeni di adsorbimento e di 
interconversione tra le specie presenti. 
Dalla figura, si può notare, inoltre, una bassa ripetibilità analitica per tutti gli ioni, ad 
eccezione del solfato, almeno nell’intervallo di temperature tra 180°C e 290°C, che sembra 
essere l’intervallo caratteristico del desorbimento delle specie inorganiche. Questo può 
essere spiegato considerando che al momento dell’interruzione del riscaldamento della 
termobilancia, i processi già avviati, possono continuare in maniera non controllata prima 






risultati di difficile interpretazione, poiché dipendenti da fattori sia termodinamici sia 
cinetici. Per poter confrontare i risultati ottenuti è stato dunque necessario individuare le 
condizioni sperimentali di riscaldamento mediante TG, rappresentative del raggiungimento 
della fine del processo di perdita e adatte ad ottenere una sufficiente ripetibilità analitica. 
Sono, quindi, state effettuate alcune prove termogravimetriche nelle quali il riscaldamento 
è stato interrotto alla temperatura desiderata, registrando la perdita in peso e calcolando le 
concentrazioni delle specie di interesse in funzione del tempo di permanenza a ciascuna 
temperatura.  
In figura 3.8 è sono riportati i tracciati termogravimetrici del NIST scaldato fino a 120°C e 
180°C e successivamente lasciato a tali valori di temperatura per 45 minuti (tempo di 
attesa).I tracciati TG indicano come il raggiungimento di condizioni stabili richieda tempi 
piuttosto lunghi. Come già discusso in precedenza, si osserva che una prima perdita in peso 
netta, se pur piccola (ca. 2,5%), si verifica intorno ai 100°C, mentre la seconda che è 
visibilmente maggiore (ca. 4%) viene registrata  tra i 120°C e i 180°C. 
 
 
Figura 3.8: Curve termogravimetriche (TG) e relative curve in derivata prima (DTG) di due 
campioni di NIST1648 di ca. 4  mg, scansione  25°C-120°C  (in blu)  e  25°C-180°C 
(in rosso), velocità 10°C/min, flusso azoto, hold  (tempo di attesa) per 45 min. 
 
In entrambi i casi, nel momento in cui viene interrotta la scansione della temperatura, si 
registra una perdita in peso nel tempo, che è minore nel caso del campione scaldato a 
120°C (in blu) mentre nel caso di quello scaldato a 180°C (in rosso) è  pari a ca. il 4%. A 
questo punto, per verificare se le perdite in peso osservate durante il tempo di attesa siano 






termogravimetriche di campioni di NIST 1648, scaldati a 120°C e 180C, mantenendo il 
riscaldamento a tali temperature per tempi diversi e successivamente estratti in acqua e 
analizzati. In figura 3.9 a) e b) sono riportati i grafici con i valori delle percentuali residue 
degli ioni in funzione del tempo di attesa.  
I risultati ottenuti dall’analisi chimica dimostrano che, fermando il riscaldamento a 120°C, 
non si hanno variazioni nelle quantità residue  di ioni inorganici per nessuno dei tempi di 
attesa considerati, quindi la perdita in peso nel tempo osservata nel tracciato TG non è in 








Invece, nel caso in cui il riscaldamento viene interrotto a 180°C si ha una variazione 
significativa delle quantità residue in funzione del tempo. Più in particolare, il solfato non 
Figura 3.9: a) Percentuali residue degli ioni ottenute dopo l’analisi chimica di campioni di 
NIST 1648  (peso ca. 4 mg) scaldati fino a 120°C mediante TG in funzione di 
diversi tempi di attesa. b) Percentuali delle residue degli ioni ottenute dopo 
l’analisi chimica di campioni di NIST 1648 (peso ca. 4 mg) scaldati fino a 180°C   
mediante TG in funzione di diversi tempi di attesa. Tempi di attesa: 0 min- 45min- 









mostra variazioni apprezzabili, mentre il processo di desorbimento di HCl, HNO3 e NH3 
dipende chiaramente dal tempo, secondo una cinetica che appare diversa per ciascuna 
specie: per lo ione cloruro e lo ione ammonio l’andamento nel tempo delle curve di figura 
3.9 è simile, anche se per il primo si osserva una cinetica di desorbimento più veloce 
(pendenza iniziale delle curve) e una percentuale residua al tempo di attesa massimo 
minore rispetto a quella dello ione ammonio. Lo ione nitrato ha una pendenza iniziale 
simile a quella dello ione cloruro, ma le percentuali residue  al tempo di attesa massimo di 




(ca. il 37% della quantità iniziale, 
contro rispettivamente il 48 % e il 60 % di cloruro ed ammonio). In ogni caso, in figura 3.9 
(b) si vede che tra 90 e 150 minuti si raggiunge un “plateau” in cui le percentuali residue 
rimangono costanti al variare del tempo, indice dell’avvenuto raggiungimento 
dell’equilibrio solido-vapore. Ciò suggerisce di lavorare in queste condizioni e, quindi, di 
aspettare un tempo ca. uguale a 100 minuti prima di effettuare l’analisi chimica dei 
campioni riscaldati termogravimetricamente. Questo richiederebbe, però, tempi di analisi e 
di occupazione della bilancia termica troppo lunghi. Si è quindi tentato di ottimizzare 
sistemi che richiedono procedure analitiche più rapide al fine di ottenere gli stessi risultati.   
 
3.3.1.1 Desorbimento termico mediante forno GC 
Il desorbimento termico dei campioni di NIST 1648  è stato, quindi, studiato utilizzando un 
forno gas-cromatografico, opportunamente modificato e precedentemente descritto nella 
parte sperimentale (paragrafo 3.2.5.2), per effettuare le prove di riscaldamento. Questo 
sistema consente il riscaldamento del campione secondo rampe termiche pre-impostate, 
con la possibilità di porre il campione sotto flusso di gas inerte (argon). La configurazione 
strumentale è stata studiata in modo da riprodurre nel miglior modo possibile le condizioni 
presenti durante la corsa termogravimetrica. Il campione è stato quindi posto in una vial 
aperta ed il flusso del gas è stato regolato in modo da permettere sia il mantenimento 
dell’intera camera in condizioni di atmosfera inerte che l’allontanamento in continuo delle 
specie desorbite, senza però provocare una eccessiva turbolenza, che causerebbe il 
risollevamento e la perdita della polvere dalla vial. Per garantire il mantenimento delle 
temperature impostate anche in condizioni di flusso, è stato necessario equilibrare la 
temperatura del gas in ingresso mediante una serpentina in pyrex opportunamente 
dimensionata. Sono quindi state studiate le condizioni operative (tempi e flussi), in modo 






massima ripetibilità analitica. L’ottimizzazione ha riguardato i tempi di riscaldamento ed il 
tempo di erogazione del flusso di argon e le prove sono state effettuate tutte a 180°C, 
temperatura che, come precedentemente evidenziato, risulta particolarmente critica, in 
quanto sembra corrispondere ad una posizione di equilibrio solido-vapore per tutte le 
specie volatili. Inizialmente si è pensato di lavorare tenendo costante il tempo di 
erogazione del flusso di Ar (15 min) al variare del tempo di permanenza alla temperatura 
impostata nell’intervallo da 15 a 120 min. La ripetibilità analitica ottenuta da tre prove 
replicate è sempre risultata uguale o inferiore al 10%. Si è osservata una iniziale 
diminuzione nel tempo delle percentuali residue degli ioni di interesse, con il 
raggiungimento di valori costanti per tempi superiori a 45 min. Ulteriori prove di 
ottimizzazione hanno riguardato la scelta del tempo di erogazione del flusso di Ar  dopo 
aver mantenuto il campione alla temperatura desiderata per 45 min. Queste prove hanno 
mostrato che le percentuali residue degli ioni  raggiungono valori costanti per tempi di 
erogazione superiori a 30 min. Quindi, i risultati indicano che, operando con tempi di 
permanenza alla temperatura impostata pari a 45 min e tempi di erogazione del flusso di 
gas inerte pari a 30 min, vengono raggiunte le condizioni ottimali finalizzate ad ottenere 
concentrazioni desorbite stabili. Tutte le prove successive sono,dunque, state effettuate in 
queste condizioni. 
In figura 3.10 sono riportati i valori delle percentuali residue degli ioni inorganici di 
interesse ottenuti dall’analisi del materiale certificato NIST1648 in funzione delle diverse 
temperature. Si nota come in questo caso la ripetibilità nell’intervallo di temperature tra 
180°C e 290°C migliori notevolmente rispetto a quella ottenuta lavorando con la 
termogravimetria.  In ogni caso si ottengono le stesse informazioni qualitative ottenute 
dall’analisi termogravimetrica  del NIST 1648, anche se il desorbimento delle specie di 
interesse, lavorando con un forno GC, comincia ad essere apprezzabile già a partire dalla 
temperatura di 120°C. Si ha, quindi, uno spostamento sull’asse delle temperature di ca. 
60°C,  che come già discusso, può essere imputato al fatto che con la termobilancia non si 
raggiungono condizioni di desorbimento stabili. Questa considerazione è confermata dal 
confronto tra i risultati riportati nella figura 3.10 con quelli relativi alle analisi del residuo 
ottenuto nella termobilancia a 180°C dopo un tempo di attesa superiore o uguale a 90 min 
(figura 3.9 (b)).  Tale  confronto indica chiaramente come le condizioni di desorbimento 






di quelle presenti nella termobilancia, purchè riferite al tempo in cui viene raggiunto il 
“plateau”. 
Occorre evidenziare che il raggiungimento di condizioni di stabilità rappresenta un limite 
dell’applicazione di metodiche di analisi chimica al residuo di desorbimento termico,  
finalizzata alla comprensione ed interpretazione del termogramma, poiché non è possibile 
riprodurre le condizioni dinamiche tipiche del riscaldamento durante l’analisi termica. 
Tuttavia, i risultati finora discussi mostrano chiaramente che le perdite in peso registrate 
nel termogramma a temperature inferiori a 180 °C non possono in alcun modo essere 
riferite a ioni inorganici, poiché a questa temperatura le specie inorganiche vengono 
parzialmente desorbite solo dopo un tempo di attesa maggiore o uguale a 90 minuti (vedi 
figura 3.9 (b)). Lo studio del desorbimento in condizioni stabili può però consentire di 
ottenere interessanti informazioni sugli equilibri solido-vapore che coinvolgono gli ioni 
inorganici presenti nel PM. 
Dalla figura 3.10 si può, inoltre, notare come lo ione SO4
= 
non desorba fino alla 
temperatura di 300 °C (valore oltre il quale non è possibile impiegare il sistema), mentre 
tutte le altre specie (HCl, HNO3 e NH3) vengono desorbite in modo praticamente 
quantitativo. Osservando più attentamente, si vede che il desorbimento di HNO3 avviene a 
temperature inferiori a quelle relative a HCl e NH3
 
e la curva delle percentuali residue di 
NO3
-
 in funzione della temperatura è caratterizzata da una pendenza costante, con 
percentuali di desorbimento  superiori al 95% già alla temperatura di 230°C. La curva 
relativa allo ione  ammonio mostra una pendenza diversa: il primo tratto (fino a ca. 180°C) 
è parallelo a quello dello ione nitrato, anche se lo ione ammonio presenta in questo 
intervallo percentuali residue maggiori di ca. il 10% rispetto a quelle del nitrato; nel 
secondo tratto la pendenza è minore e la percentuale di desorbimento a 230°C  è pari a ca. 
il 70%, mentre raggiunge valori maggiori del 95% solo alla temperatura di 300°C. 
Il cloruro presenta un primo tratto coincidente con il nitrato (fino a 150°C), seguito da una 
perdita non lineare, con pendenza lentamente decrescente,  e anche alla temperatura di 300 
°C mostra un residuo pari al 13%. 
Per quanto riguarda lo ione ammonio, occorre notare che esso è presente in tre diverse 
specie inorganiche secondarie (NH4NO3, NH4Cl, (NH4)2SO4); i dati ottenuti sembrano 
quindi indicare che le temperature coinvolte nei processi di desorbimento siano diverse a 










In particolare è possibile che la frazione di ammoniaca legata al nitrato e al cloruro desorba 
a temperature inferiori, mentre quella legata al solfato venga desorbita solo a temperature 
più alte. 
Il comportamento del cloruro è di più difficile interpretazione e potrebbe indicare la 
presenza di equilibri acido-base con le altre specie presenti, ad esempio con l’H2SO4 che si 
forma man mano che l’NH3 volatilizza. Il residuo non volatile (il 13% che si trova alla 
temperatura massima esplorata), potrebbe quindi essere attribuito alla presenza di NaCl. 
 
3.3.1.2 Comportamento termico dei sali puri 
Per meglio comprendere gli equilibri solido-vapore a carico delle specie inorganiche 
presenti nel PM, si è tentato di osservare il comportamento termico dei singoli sali 
inorganici (NH4NO3, NH4Cl, (NH4)2SO4, NaCl e NaNO3). Come nel caso del NIST, lo 
studio è stato condotto sia mediante l’analisi termogravimetrica sia mediante l’utilizzo del 
Figura 3.10:Percentuali residue degli ioni inorganici ottenute dall’analisi chimica dei 
residui di NIST 1648 (peso ca. 4 mg) alle diverse temperature dopo 
riscaldamento con forno GC per 45 minuti e successiva erogazione di un 
flusso di Ar per 30 min. Per ogni analisi sono state effettuate quattro 







forno GC, in modo da rendere possibile il confronto dei dati con i risultati ottenuti sul 
materiale certificato. 
 I tracciati termogravimetrici ottenuti sottoponendo ciascun sale al riscaldamento fino a 
700°C sono riportati in figura 3.11 (a,b,c, d ed e).Dai tracciati termogravimetrici si 
comprende bene la natura dei sali analizzati. Il cloruro di sodio (a) non mostra perdite in 
peso fino a 700°C, in accordo con la sua elevata temperatura di fusione (oltre gli 800°C
175
) 
e con la sua struttura cristallina che lo rende stabile alle alte temperature. Il nitrato di sodio 
(b) comincia a decomporsi oltre i 600°C, per cui anch’esso è stabile nell’intervallo di 









                                                          
175
 W. L. Jolly, Modern inorganic chemistry, ed.  McGraw-Hill, (1984), p.177. 
 
Figura 3.11 a): Curva termogravimetrica (TG) e relativa curva in derivata (DTG) di  NaCl 
(8.01 mg) Scansione da 25°C a 700°C, velocità 10°C/min, atmosfera inerte in 



















Figura 3.11 b): Curva termogravimetrica (TG) e relativa curva in  derivata  (DTG) di 
NaNO3 (8.44 mg) Scansione da 25°C a 700°C, velocità 10°C/min, 
atmosfera inerte in  flusso di azoto. 
Figura 3.11 c): Curva termogravimetrica (TG) e relativa curva in derivata (DTG) di 
NH4NO3 (8.66 mg) Scansione da 25°C a 700°C, velocità 10°C/min, 











 Figura 3.11 d): Curva termogravimetrica (TG) e relativa curva in derivata (DTG) di NH4Cl (8.12 







Il comportamento termico del nitrato (c) e del cloruro d’ammonio (d)  è caratterizzato da 
una perdita in peso intorno ai 200°C  e, per entrambi i sali, tale perdita è indicata sul 
tracciato TG da un’ unica transizione, che per il nitrato termina già intorno a 300°C, 
mentre per il cloruro il processo è più lento e termina a temperature leggermente superiori 
Figura 3.11 e): Curva termogravimetrica (TG) e relativa curva in derivata (DTG) di 
(NH4)2SO4 (8.27 mg) Scansione da 25°C a 435°C, velocità 10°C/min, 









(ca. 320°C). E’ bene notare che queste analisi confermano l’assenza di equilibri solido-
vapore nella zona a basse temperature. 
Particolarmente interessante risulta la curva TG del solfato d’ammonio (e): essa presenta 
una prima perdita in peso (ca. 18%) a basse temperature, probabilmente imputabile 
all’acqua adsorbita dal sale, seguita da due perdite in peso abbastanza distinte, una intorno 
a 250°C, l’altra intorno a 350°C. In questo caso, anche in accordo con i dati relativi al 
desorbimento dal NIST 1648 riportati nella figura 3.10, il processo sembra avvenire 
mediante un’iniziale volatilizzazione dell’ammoniaca, con formazione di H2SO4, 
termicamente più stabile. A temperature superiori a 300 °C si osserva una probabile 
decomposizione  dell’acido solforico a SO2, confermata  anche da alcune prove preliminari 
di analisi TG-MS sul NIST 1648, nelle quali si osserva il rilascio di SO2.   
Le informazioni ottenute dall’analisi TG dei sali puri indicano che tutti i sali di ammonio, 
che come ben noto sono formati in atmosfera mediante processi secondari e che sono 
ritenuti i principali responsabili degli artefatti di misura, sono soggetti ad equilibri solido-
vapore. Tuttavia, i risultati finora discussi mostrano chiaramente che i processi alla base di 
tali artefatti non possono essere imputati a una decomposizione termica dei sali. 
Seguendo la stessa procedura applicata al NIST1648, si è tentato di analizzare i residui 
ottenuti dopo l’analisi termogravimetrica dei sali interrompendo il riscaldamento a diverse 
temperature, allo scopo di tentare una migliore definizione meccanicistica dei processi di 
desorbimento.  
Le prime prove sperimentali hanno riguardato la verifica delle concentrazioni ioniche 
misurate rispetto a quantità note pesate dei sali. Queste prove hanno anche la funzione di 
validare la procedura adottata per lo studio quantitativo del desorbimento delle specie 
inorganiche effettuato sul materiale di riferimento. 
I risultati, riportati nella tabella 3.5, mostrano una buona affidabilità del metodo utilizzato 
per la ricostruzione analitica delle masse dei sali. La ripetibilità analitica (4 repliche) è 
compresa tra il 2 e il 6% e i recuperi (calcolati come massa misurata mediante analisi 
chimica rispetto alle quantità di sale pesate) sono sempre superiori al 90%. Tali valori 
devono essere considerati soddisfacenti, poiché i sali sono igroscopici e, ad eccezione di 
NaCl e NaNO3, non è possibile allontanare l’acqua per riscaldamento, a causa delle 
























NaCl - 99,2±1,5 - - 
NaNO3 - - 98,6±1,2 - 
NH4Cl 97,1±1,2 99,7±0,8 - - 
NH4NO3 91,6±2,3 - 93,6±3,4 - 




La fase successiva ha riguardato l’analisi dei residui ottenuti in seguito al riscaldamento 
nelle termobilancia, con la stessa modalità impiegata per le prove su NIST 1648 riportate 
in figura 3.7. I risultati ottenuti dall’analisi chimica dei residui del desorbimento  termico 
dei sali puri  sono riportati in tabella 3.6 a), b) e c). Come si può notare, le percentuali 
desorbite degli ioni inorganici alle varie temperature sono paragonabili alla perdita in peso 
totale del sale solo prima dell’inizio e dopo il completamento del processo di perdita. 
Fermando il riscaldamento a valori di temperature compresi nell’intervallo  in cui è ancora 
in corso il processo di desorbimento, le quantità desorbite degli ioni misurate mediante 
analisi chimica sono sistematicamente superiori alle perdite in peso misurate dalla 
termobilancia, in accordo col fatto che nel momento in cui viene interrotta la corsa TG, il 
processo di perdita non è ancora terminato. Le differenze tra questi due valori riflettono la 
velocità di raggiungimento della completezza del processo; tanto più veloce sarà tale 
raggiungimento quanto più simili saranno tra loro i valori ottenuti. Su queste basi, si può 
notare come tali differenze siano decisamente più rilevanti per il NH4Cl rispetto al 
NH4NO3, a conferma di un processo meno definito e quindi più lento per il primo sale 
(figura 3.11 c) e d)). Inoltre, si può notare come le percentuali residue dei singoli ioni alle 
temperature intermedie sono diverse per gli ioni appartenenti allo stesso sale, indicando 
probabilmente che i processi di perdita degli stessi avvengono in maniera non 
Tabella 3.5 : Valori di R% e relative deviazioni standard (SD)  ottenute dall’analisi chimica di 
quantità note pesate (ca.100 mg) di sali di ammonio e sciolte in acqua.  Ciascuna 






perfettamente simultanea. Tale fenomeno è particolarmente evidente per (NH4)2SO4, per il 
quale alla temperatura di 353°C  si osserva una perdita di ca. il 60 % di ammonio e di ca. il 
20 % di solfato. Questi risultati confermano le ipotesi precedentemente fatte nella 
discussione del termogramma di figura 3.11 e). Un comportamento meno evidente, ma 
qualitativamente simile può essere evidenziato anche per NH4Cl, per il quale, alle 
temperature inferiori a 270 °C, si osserva una perdita di ammoniaca quasi doppia rispetto a 
quella di acido cloridrico. Anche in questo caso sembra quindi che il processo di 
desorbimento non avvenga in modo simultaneo, ma preveda un iniziale distacco 
dell’ammoniaca con formazione di HCl, che sembra essere desorbito solo in una seconda 
fase. Le differenze sono invece decisamente più ridotte nel caso del NH4NO3, per il quale, 
quindi, il desorbimento di NH3 e HNO3 sembra avvenire in modo quasi simultaneo. 
Compatibilmente con la difficoltà di controllo delle condizioni sperimentali in questo tipo 
di prove, già evidenziata in precedenza, la ripetibilità analitica risulta sufficientemente 
buona solo nelle fasi iniziali e finali del processo. Analogamente a quanto fatto per il NIST 
1648, si è quindi deciso di ripetere le prove usando come sistema di riscaldamento il forno 
GC.  
I risultati  sono riportati nelle figure 3.12 a), b), c), d) ed e). Questi grafici dovrebbero 
rappresentare i risultati che potrebbero essere ottenuti mediante termogravimetria, purché 
vengano adottate rampe termiche molto lente.  Si può osservare che NaCl (a)  e NaNO3 (b) 
non tendono a presentare equilibri solido-vapore, anche se per NaNO3 si osserva una 
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20-353 32,6±0,8 31,9±0,8 22,0±0,5 60,4±0,7 
20-453 66,6±1,0 97,1±5,5 96,1±4,9 99,9±5,7 
20-700 99,2±0,3 98,6±0,7 97,8±0,6 99,7±0,6 
Tabella 3.6 a): Confronto tra la percentuale della perdita in peso ottenuta dall’analisi chimica e  
la percentuale della perdita in peso totale ottenuta dall’analisi TG del (NH4)2SO4 a 
vari intervalli di T. Nelle due colonne a sinistra sono inoltre riportate le percentuali 
di perdita dei singoli ioni presenti nel sale, calcolate come rapporto tra i mg iniziali 
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20-180 0,20±0,03 9,0±1,5 11,6±1,9 2,1±0,5 
20-230 7,9±0,4 22,4±2,8 21,1±3,9 27,0±5,4 
20-265 32,8±0,7 41,6±3,6 39,4±4,5 49,1±3,7 
20-290 84,0±1,5 87,8±2,1 86,2±3,4 93,3±1,8 
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20-180 0,50±0,04 16,1±4,1 2,0±0,7 43,3±3,8 
20-230 4,6±0,2 28,1±3,1 20,4±2,7 43,0±3,5 
20-265 17,2±0,5 39,9±5,2 31,9±4,9 55,3±2,9 
20-290 41,6±0,8 98,8±5,9 98,2±5,6 99,9±1,5 





Si noti che la decomposizione del nitrato di sodio è stata osservata anche nelle prove TG, 
anche se a temperature decisamente superiori.  Per quanto riguarda il NH4Cl (d), si osserva 
un andamento sigmoidale con perdite piccole ma apprezzabili già a 120°C. NH3 desorbe a 
temperature leggermente inferiori (ca. 20°C prima) rispetto HCl e il desorbimento è 
quantitativo per entrambi a 300°C. Questi risultati sono in accordo con la presenza della 
banda piuttosto allargata osservata nel tracciato in derivata della TG (figura 3.11 (d)).  
Il grafico di NH4NO3 mostra come una piccola quantità di sale volatilizza a temperature 
relativamente basse (ca. 10% a 120°C), ma anche in questo caso, le perdite di NH3 sono 
Tabella 3.6 b): Confronto tra la percentuale della perdita in peso ottenuta dall’analisi chimica e  
la percentuale della perdita in peso totale ottenuta dall’analisi TG del NH4NO3 a 
vari intervalli di T. Nelle due colonne a sinistra sono inoltre riportate le percentuali 
di perdita dei singoli ioni presenti nel sale, calcolate come rapporto tra i mg iniziali  
di ciascuno ione e quelli persi dopo l’analisi. Ciascun analisi in TG è stata replicata 
tre volte. 
 
Tabella 3.6 c): Confronto tra la percentuale della perdita in peso ottenuta dall’analisi chimica e  
la percentuale della perdita in peso totale ottenuta dall’analisi TG del NH4Cl a vari 
intervalli di T. Nelle due colonne a sinistra sono inoltre riportate le percentuali di 
perdita dei singoli ioni presenti nel sale, calcolate come rapporto tra i mg iniziali  di 










maggiori rispetto a quelle di HNO3. A partire da 210 °C la curva diventa molto ripida e 
porta al desorbimento completo e praticamente simultaneo di NH3 e HNO3.  
In accordo con quanto già osservato per il NIST 1648, confrontando questi dati con i 
tracciati della termogravimetria, si può osservare come il desorbimento avvenga a 
temperature più basse operando con il forno GC. Le differenze sono però diverse a seconda 
del sale considerato e sono pari a ca. 60 °C nel caso del NH4Cl e a ca. 30°C nel caso di 
NH4NO3. Poiché tali differenze devono essere attribuite al tempo necessario per il 
raggiungimento della fine del processo di perdita, questa osservazione conferma che per il 
nitrato di ammonio il processo avviene in maniera più rapida.  
L’andamento del (NH4)2SO4 non può essere studiato interamente, poiché le temperature 
massime di lavoro nel forno GC sono di 300°C, ben più inferiori a quelle necessarie per il 
completo desorbimento di NH3 e per l’inizio della decomposizione di H2SO4. Tuttavia, i 
risultati ottenuti sono particolarmente interessanti: lo ione SO4
=
 non desorbe in modo 
apprezzabile nell’intero intervallo di temperature esplorato, mentre a temperature 
relativamente basse si può osservare un iniziale desorbimento apprezzabile di NH3 (ca. 10 
%  alla temperatura di 120°C). Le quantità desorbite restano poi costanti fino alla 
temperatura di 230 °C, con un comportamento termico, simile a quello osservato per il 
NH4NO3. Aumentando ancora la temperatura si osserva il desorbimento di sola NH3, con 
una pendenza molto inferiore rispetto a quella relativa al NH4NO3, e con una quantità 
residua della stessa pari a quasi il 50% alla temperatura massima di 300°C.  
Confrontando i risultati ottenuti dall’analisi chimica dei sali con quelli del NIST 1648 
(figura 3.10) si può, innanzi tutto, osservare come le temperature a cui desorbono le specie 
inorganiche nel NIST siano tendenzialmente più basse rispetto a quelli a cui desorbono nei 
sali puri. Questo è probabilmente dovuto alla diversa granulometria delle polveri, che nel 
NIST 1648 è notevolmente minore. Questo materiale di riferimento è infatti costituito da 
materiale particellare sospeso in atmosfera con dimensioni delle particelle inferiori a 100 
µm e in cui il contenuto in sali inorganici è prevalentemente associato a particelle con 
dimensioni inferiori al µm. E’ quindi ragionevole supporre che i processi di 
volatilizzazione, riguardanti la superficie del solido, avvengano con maggiore facilità 
aumentando la superficie esposta. Si è tentato di confermare questa ipotesi riducendo la 
granulometria dei sali con un mortaio e setacciando le polveri ottenute, ma non è stato 
possibile ottenere risultati soddisfacenti a causa dell’elevata igroscopicità dei composti. A 






spiegare la variazione di pendenza della curva di desorbimento nel NIST 1648 (figura 
3.10), nella quale si è evidenziato il possibile verificarsi di due processi distinti, in cui si 
osserva un iniziale desorbimento dell’NH3, presente nei sali nitrato e cloruro, seguito dal 
desorbimento dell’ NH3 legata al solfato. Bisogna, inoltre, tener conto del fatto che nella 
curva relativa al NIST il NH4Cl non può provocare variazioni rilevanti, perché presente in 
concentrazioni molto basse (solo una piccola frazione di NH4
+ 
è associata a Cl
-
). Ancora, 
confrontando le due figure,  si vede come la pendenza relativa ai diversi ioni sia in genere 







Figura 3.12 a): Percentuali residue dello ione Cl
-
 in funzione di T (°C) ottenute dopo 
l’analisi chimica di campioni di NaCl (ca. 100 mg) sottoposti al 
riscaldamento mediante forno GC. Temperature: 25°C- 180°C-230°C-













Figura 3.12 c): Percentuali residue dello ione NO3
- 
e dello ione NH4
+
 in funzione di T (°C) ottenute 
dopo l’analisi chimica di campioni di NH4NO3 (ca. 100 mg)sottoposti al 
riscaldamento mediante forno GC. Temperature: 25°C-120°C- 180°C- 210°C- 
230°C- 265°C 300°C. Ogni analisi è stata replicata quattro volte. 
Figura 3.12 b): Percentuali residue dello ione NO3
-
 in funzione di T (°C) ottenute 
dopo l’analisi chimica di campioni di NaNO3 ( ca. 100 mg) 
sottoposti al riscaldamento mediante forno GC. Temperature: 25°C-























Figura 3.12 d): Percentuali residue dello ione Cl 
- 
e dello ione NH4
+
 in funzione di T (°C) 
ottenute dopo l’analisi chimica di campioni di NH4Cl (ca. 100 mg) sottoposti 
al riscaldamento mediante forno GC. Temperature: 25°C-120°C- 180°C- 
210°C- 230°C- 265°C 300°C. Ogni analisi è stata replicata quattro volte. 
Figura 3.12 e): Percentuali residue dello ione SO4
=
e dello ione NH4
+
 in funzione di T (°C) 
ottenute dopo l’analisi chimica di campioni di( NH4)2SO4 (ca. 100 mg) 
sottoposti al riscaldamento mediante forno GC. Temperature: 25°C-120°C- 










Ciò è particolarmente evidente nel caso del NH4NO3 e suggerisce il possibile verificarsi di 
equilibri diversi e più complessi nella polvere urbana, tra i quali non sono da escludere 
interconversioni mediante equilibri acido-base delle specie coinvolte e fenomeni di 
adsorbimento sulla superficie.  
Per esempio, nel NIST il grafico di figura 3.10 mostra come l’NH3 desorba a temperatura 
leggermente superiori di HNO3, mentre nel grafico relativo al NH4NO3 si ha una perdita 
iniziale (piccola) di NH3  già a 120°C, seguita da un desorbimento praticamente simultaneo 
a quello di HNO3. In sostanza, nel sale puro l’osservazione sperimentale è in accordo con 
l’equilibrio:  
 
NH4NO3(s) ↔ NH3(g) + HNO3(g)           (1)                            
 
Il ritardo del desorbimento di NH3 rispetto a HNO3 nel NIST potrebbe essere dovuto a 
fenomeni di adsorbimento sulla polvere, ma non possono essere escluse reazioni di 
spostamento dell’ammonio dal nitrato ad altri anioni che lo trattengono maggiormente.  
Si noti che, in completo disaccordo con i risultati fin qui esposti, l’equilibrio (1)  viene 
considerato il principale responsabile
176,177
 dell’artefatto di misura nel campionamento di 
PM a temperatura ambiente. 
Per indagare sulle possibili reazioni di interconversione tra le specie inorganiche 
considerate, abbiamo effettuato alcune prove preliminari su miscele di sali. Sulla base di 
un precedente lavoro di tesi, si era ipotizzata la possibilità di sfruttare la diversa volatilità 
dei sali inorganici per differenziare i contributi naturali (NaNO3 e NaCl, termicamente 
stabili) dai contributi secondari (NH4Cl e NH4NO3, soggetti a desorbimento termico).  In 
figura 3.13 è riportato il tracciato TG della miscela equimolare NH4NO3 / NaCl (rapporto 
W/W 2.4/2.0). Si può notare, a temperature leggermente inferiori a 300°C , una perdita in 
peso pari a ca. il 45%. La temperatura alla quale avviene la transizione è compatibile con 
quella osservata nel termogramma del NH4NO3 di figura 3.11(c), anche se si osserva un 
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maggiore allargamento del tracciato in derivata. Inoltre, il desorbimento completo del 
NH4NO3 avrebbe dovuto portare ad una perdita in peso pari a ca. il 55%, maggiore quindi 
di quella osservata sperimentalmente.  
Per verificare il tipo di processo di desorbimento avvenuto, abbiamo quindi analizzato il 
residuo ottenuto alla fine della corsa termogravimetrica. In assenza di interconversione e in 
accordo con le prove dei singoli sali riportate nelle figure 3.12 (a) e (c), si sarebbe dovuto 
ottenere un residuo molto basso per  NH4NO3 e quasi quantitativo per NaCl. I risultati 
analitici ottenuti mostrano invece il completo desorbimento di NH3 ed un residuo 
composto da NaNO3 e NaCl, con percentuali residue di Cl
-
 pari a ca. il 58% e di NO3
-
 pari 





E’ quindi evidente che, durante la corsa termica, si sono verificate reazioni acido-base o di 
scambio in grado di portare alla formazione di HCl volatile del tipo: 
 
NH4NO3  ↔ NH3 + HNO3      (1) 
HNO3 + NaCl  ↔ HCl + NaNO3   (2) 
Oppure 
NH4NO3 + NaCl ↔ NH4Cl + NaNO3   (3) 
NH4Cl ↔ HCl + NH3        (4) 
Figura 3.13: Curva termogravimetrica (TG) e relativa curva in derivata (DTG) della 
miscela equimolare NH4NO3/ NaCl.(ca. 8 mg). Scansione da 25°C a 500°C, 
velocità 10°C/min, atmosfera inerte in flusso di azoto. L’analisi  







nelle quali le specie NH3, HNO3 e HCl sono distribuite tra fase solida e fase vapore. Si noti 
che l’equilibrio (2) dovrebbe essere spostato a sinistra a causa della maggiore acidità di 
HCl rispetto a HNO3
178
. Tuttavia, occorre considerare che le condizioni sperimentali 
impiegate in queste prove (riscaldamento sotto flusso di gas interte) non consentono il 
raggiungimento di condizioni di equilibrio termodinamico. E’ bene anche ricordare che le 
reazioni acido-base in atmosfera sono da tempo ritenute parte rilevante dei processi di 
formazione di specie secondarie nel PM.   
Prove analoghe sono state effettuate su altre miscele binarie ed i risultati evidenziano la 
presenza di equilibri di conversione per tutti i sali di ammonio. Se da un lato questi risultati 
indicano che la differenziazione analitica delle specie naturali e secondarie mediante 
analisi termica non sia percorribile, è chiaro come un approfondimento delle reazioni di 
interconversione tra le specie inorganiche presenti nel PM possa aiutare la comprensione 
dei processi di formazione e trasformazione di queste importanti componenti 
dell’inquinamento atmosferico.  
 
3.3.2 Specie organiche 
Dai risultati emersi fino a questo punto è chiaro che, ritornando al tracciato 
termogravimetrico in figura 3.4, le prime due perdite in peso osservate sul NIST 1648 non 
sono attribuibili a specie inorganiche. Per questo motivo, i passi successivi del presente 
studio sono focalizzati alla determinazione delle specie organiche presenti nel PM. Come 
ben noto, in atmosfera è presente una grande varietà di composti organici volatili e 
semivolatili, ma, per i motivi ampiamente discussi nel secondo capitolo, ad oggi non si ha 
ancora una completa caratterizzazione delle forme chimiche in cui essi sono presenti. 
 
3.3.2.1 Analisi del carbonio organico ed elementare 
La determinazione del contenuto di carbonio organico e di carbonio elementare (EC/OC) 
può fornire un valido supporto per comprendere quale delle perdite osservate con la TG sia 
attribuibile ai composti organici presenti nel NIST 1648. 
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Come già esposto nel paragrafo 3.2.5.3, lo strumento impiegato consente la misura del 
contenuto organico ed inorganico del carbonio mediante la misura delle quantità liberate 
durante una rampa di riscaldamento, riportata nella tabella 3.7, la prima parte della quale 
viene effettuata in atmosfera inerte
179
.  
I processi di desorbimento alla base di questa misura sono, quindi, effettuati in condizioni 
analoghe a quelle presenti durante le analisi termogravimetriche. In accordo con lo scopo 
di questo studio, la rampa di riscaldamento a cui solitamente opera lo strumento è stata 
opportunamente modificata, fissando gli step termici in modo da registrare le quantità di 
OC perse in corrispondenza delle temperature a cui si osservano le perdite nella 
termogravimetria (tabella 3.8).  
Come si può notare dalla tabella 3.7, il programma standard non permette di determinare i 
composti organici desorbiti dal NIST nell’intervallo di temperature di interesse, in quanto 
il primo salto di temperatura è posto a 310°C. Bisogna inoltre precisare che lo strumento 
impiegato non consente l’impostazione di rampe di riscaldamento lineari. 
Si è quindi tentato di impostare una rampa a gradini, nella quale il primo step di 
temperatura (70°C-310°C) è stato suddiviso in sei step successivi (tabella 3.8), tentando di 
isolare segmenti in corrispondenza delle perdite in peso registrate nella TG. 
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Tabella 3.7: Rampa termica utilizzata per l’analisi di OC/EC su campioni di PM. La prima 
fase di riscaldamento in atmosfera inerte consente il desorbimento e analisi del 
carbonio organico (OC); la seconda fase di riscaldamento in condizioni 






















In figura 3.14 è invece riportato il tracciato ottenuto analizzando campioni di NIST (1648), 
utilizzando il programma termico modificato. Dalla figura si può notare la presenza di 
picchi piccoli, ma ben separati già alle temperature 125 °C e 175°C, in corrispondenza 
delle prime due perdite in peso della termogravimetria. Si osserva poi un  picco ben 
separato a 225 °C, seguito da una serie di picchi non risolti a temperature superiori.  
Le quantità desorbite in ciascun segmento possono essere calcolate in base all’area di 
ciascun picco e sono riportate nella tabella 3.9. Come si può notare, in accordo con quanto 
atteso, i µg di OC desorbiti aumentano all’aumentare della temperatura ed i risultati 
sembrano comunque indicare il desorbimento di specie organiche già a valori 
relativamente bassi di temperatura, per cui una parte della perdita in peso osservata con la 
termobilancia sembra essere attribuibile alle specie organiche presenti nella polvere 
urbana. Le quantità desorbite fino a 120°C risultano essere molto prossime ai limiti di 
rivelabilità  (LODs) strumentali, perciò sono caratterizzate da elevati valori di deviazione 
standard (ca. 40%).  Aumentando la temperatura, da 180°C in poi, la perdita di composti 
organici diventa significativa e si osserva un miglioramento nella deviazione standard che 
presenta valori minori o uguali al 10%. Sebbene la qualità analitica dei dati ottenuti non sia 
eccellente, essi sono comunque considerati accettabili, permettendo sia una misura semi-
quantitativa delle quantità di OC desorbite che un confronto con i dati forniti dalla bilancia 
termica. In tabella 3.10 è riportato un confronto semi-quantitativo tra la quantità del totale 
dei composti desorbiti dal NIST 1648 con l’analisi termogravimetrica e la quantità dei 
composti organici desorbiti dal NIST 1648 ottenuti mediante l’utilizzo dall’analizzatore 







EC/OC, considerando per entrambe le tecniche analitiche gli stessi intervalli di 
temperatura.  
Il primo intervallo preso in considerazione (65-120°C), mostra una percentuale di materiale 
organico desorbito pari all’1% della perdita in peso registrata alla stessa temperatura dalla 
TG (figura 3.4), mentre nel secondo intervallo (corrispondente alla seconda transizione 
netta nel tracciato di figura 3.4,120-180°C) tale percentuale sale al 12%. 
 La perdita estesa e complessa osservata sul tracciato termogravimetrico nell’intervallo 
180°-400°C è stata calcolata suddividendo tale intervallo in tre step, sia per la TG che per 
l’analizzatore EC/OC ed ha portato ad una percentuale di composti organici 






 Figura. 3.14: Analisi EC/OC del NIST 1648 (ca. 0,3mg) sottoposto a riscaldamento mediante la 
rampa termica modificata e riportata nella tabella 4.4. La linea verde a gradini 
rappresenta la programmata termica impostata, la linea blu la temperatura 
































Da questo confronto si vede che le percentuali dei composti organici desorbiti nei primi 
due intervalli di temperatura, sono relativamente basse e non giustificano la perdita in peso 
totale osservata con la termogravimetria. Inoltre, in entrambi gli intervalli di temperatura, 
come dimostrato in precedenza, sono escluse perdite evaporative a carico di specie 
inorganiche, le quali non mostrano sensibili variazioni prima di 180°C. Per quanto riguarda 
la perdita estesa nell’intervallo 180°C-400°C della TG, sembra che la perdita maggiore dei 
composti organici corrisponda solo al primo degli step in cui l’intervallo è stato suddiviso, 
mentre per gli altri due la perdita osservata nella termobilancia sembra essere 
principalmente attribuibile a specie di natura inorganica. Si può, dunque, confermare che le 
prime due perdite osservate nel tracciato termogravimetrico del NIST a ca. 100°C e 140°C, 
non sono né attribuibili a specie inorganiche volatili, né completamente giustificabili col 
desorbimento a basse temperature di composti organici. Ciò porta ad ipotizzare che queste 
siano attribuibili rispettivamente all’acqua adsorbita e all’acqua legata alle particelle. 
Occorre evidenziare che i risultati ottenuti con l’analizzatore EC/OC possono essere affetti 
da un errore in eccesso, poiché il FID utilizzato per la rivelazione fornisce una risposta 






65-120 253 106 
120-180 4712 638 
180-225 14969 1424 
180-275 19516 1567 
180-310 25016 1703 















65-120 25200 1266 253 106     1% 
120-180 38300 1954 4712 638 12% 
180-225 21500 1175 14969 1424 69% 
180-275 55300 2530 19516 1567 35% 
180-310 71900 2765 25016 1703 34% 
Tabella 3.9: Valori  dei µg di OC desorbiti/g di NIST pesato e relative SD    
misurati ai vari intervalli di T. Ciascuna prova è stata replicata 
quattro volte. 
Tabella 3.10: Confronto tra i µg/g di NIST 1648 desorbiti dall’analisi TG e quelli desorbiti 
dall’analisi EC/OC ai vari intervalli di temperature esplorati  con entrambe le 






positiva, seppure piccola, anche al vapore acqueo. E’ quindi possibile che parte della 
quantità attribuita al desorbimento di OC a basse temperature sia legata alla presenza di 
acqua. Per poter verificare la presenza di sostanze organiche desorbibili a basse 
temperature e per esaminarne la natura, sono quindi state effettuate alcune prove 
preliminari mediante la tecnica Micro Estrazione in Fase Solida/Gas Cromatografia-
Spettrometria di Massa  (SPME/GC-MS). 
 
3.3.2.2. SPME/GC-MS 
La scelta di questa tecnica è stata dettata dal fatto che in letteratura  si trovano 
numerosissimi lavori riguardanti l’applicazione della GC-MS per l’analisi e 
l’identificazione di sostanze organiche volatili e semivolatili180,181,182. L’uso della SPME 
offre svariati vantaggi quali l’estrazione e la concentrazione degli analiti in una sola fase, 
senza necessità di pretrattare il campione o di usare solventi organici tossici per la salute e 
l’ambiente. Inoltre il desorbimento delle specie organiche può essere effettuato in 
condizioni inerti, così come per tutte le altre analisi fino ad ora effettuate.  
Le prove esplorative sono state fatte a due temperature diverse, 120°C e 180°C, tenendo in 
considerazione che la microestrazione in fase solida non può operare a temperature troppo 
elevate, in quanto si potrebbe verificare la degradazione termica degli analiti. La SPME , 
oltre al limite appena discusso, non è adatta ad effettuare determinazioni quantitative delle 
specie desorbite, in quanto bisognerebbe effettuare una calibrazione aggiungendo standard 
deuterati delle specie organiche di interesse, che difficilmente riproducono ciò che 
effettivamente subisce il composto nella matrice reale (adsorbimento sulla particella o 
absorbimento all’interno della stessa). 
 In figura 3.15 è riportato il cromatogramma ottenuto da tre prove diverse: preventivamente 
all’analisi del NIST 1648 è stato opportuno fare il bianco della vial di vetro, 
sottoponendola alle stesse condizioni di analisi del campione. Come si può notare, nei 
cromatogramma dei bianchi (a) e (c) sono presenti picchi abbastanza intensi a bassi tempi 
di ritenzione, attribuiti ai composti che si desorbono dal setto della vial. A 120°C (b) si 
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ottengono piccoli segnali, corrispondenti per la maggior parte agli idrocarburi alifatici 
presenti nel NIST, mentre a 180°C (d) il tracciato è molto più complesso e di difficile 
interpretazione, dimostrando che ad una temperatura più elevata si ha la perdita di svariati 
composti organici, pur non essendo possibile una loro completa identificazione. Tra quelli 
identificati oltre agli idrocarburi lineari, sono presenti anche composti come fluorantene e 
pirene, i quali, essendo classificati tra gli IPA leggeri, hanno un’elevata tensione di vapore 
e quindi si trovano facilmente in fase gassosa. Inoltre, sempre a 180°C, i picchi relativi ad 
alcuni composti desorbiti presentano la stessa area degli stessi osservati a 120°C, indice 
che queste specie organiche siano già completamente desorbite a basse temperature. 
Poiché lo scopo principale di queste prime prove esplorative è quello di rafforzare le 
risposte ottenute attraverso l’analizzatore EC/OC, i risultati preliminari confermano che già 
a temperature relativamente basse vengono desorbiti composti organici. Queste prime 
prove sembrano inoltre suggerire la possibilità di poter frazionare l’intera rampa termica  
in modo da attribuire a ciascun picco ottenuto dall’analizzatore EC/OC una classe definita 












Figura 3.15: Cromatogrammi relativi ai bianchi delle vials (a) e (b) e ai campioni di NIST1648 
(ca.4 mg) (c) e (d) ottenuti dalle analisi SPME-GC/MS effettuate rispettivamente a 
120° C e 180°C. Le condizioni di analisi sono riportate nella parte sperimentale 
(3.2.5.4). 
Bianco Vial 120°C 
Campione 120°C 
Campione 180°C 










3.3.3 Studio dei meccanismi alla base dell’artefatto di 
campionamento del nitrato d’ammonio mediante sistema 
costituito da tubi di generazione 
Come più volte ripetuto durante la precedente discussione, i risultati ottenuti indicano che 
le perdite di specie inorganiche osservate durante il campionamento del PM non possono 
essere attribuite a processi di decomposizione termica dei sali. Ciò ha portato ad ipotizzare 
che l’artefatto di misura che riguarda il nitrato d’ammonio sia imputabile a frazioni di 
HNO3 e di NH3 solo superficialmente adsorbite sulle particelle disperse in atmosfera, che 
potrebbero risultare facilmente desorbibili già a basse temperature, a differenza di quanto 
accade a particelle solide di NH4NO3. Per tentare di capire meglio questi processi, di 
grandissima importanza soprattutto per l’interpretazione degli artefatti di misura, si è 
pensato di affrontare uno studio specifico della parte legata all’artefatto di campionamento 
mediante l’esposizione della polvere (NIST 1648) ad atmosfere controllate (come NH3 e 
HNO3), in modo da verificare eventuali cambiamenti nella composizione, interconversioni 
o perdita di specie chimiche prima e dopo l’esposizione.  
Da quanto si evince dalla letteratura, la generazione di atmosfere controllate di gas puri 
mediante l’utilizzo di una membrana semipermeabile è indicata per la calibrazione degli 
strumenti e offre molti vantaggi rispetto all’uso di gas standard contenuti nelle bombole, 
tra i quali le dimensioni più ridotte ed una maggiore flessibilità del sistema di 
generazione
183. Gli strumenti usati per il monitoraggio dell’aria, sono caratterizzati da una 
grande sensibilità e selettività, poiché devono poter misurare concentrazioni estremamente 
basse di componenti gassosi presenti nell’atmosfera. Per questo motivo, sono stati messi a 
punto sistemi in grado di generare gas puri alla velocità di decine di µg/min. Il sistema più 
usato è quello costituito da un tubo semipermeabile in teflon di diametro e lunghezza 
definiti (figura 3.16), riempito con una soluzione opportuna (dalla quale dovrà essere 
generato il gas), e termostatato. Le molecole di gas che fuoriescono dalle pareti del tubo, 
vengono immediatamente trasportate dal flusso di un gas inerte, che si trova all’esterno del 
tubo
184
. Per la misura della velocità dei gas generati si usano metodi diversi: il flusso di gas 
può essere “bloccato” in opportune soluzioni di raccolta che vengono successivamente 
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analizzate mediante cromatografia ionica; per gas che assorbono la luce nell’UV vengono 
usate tecniche spettrofotometriche
181 
oppure la determinazione avviene gravimetricamente 
pesando il tubo prima e dopo la generazione e risalendo alla quantità generata dalla 
differenza di peso. 
Questo tipo di sistema è stato ritenuto vantaggioso, in quanto permette una notevole 
flessibilità ed una relativa facilità d’impiego. Il sistema di generazione di atmosfere 
controllate di ammoniaca e acido nitrico usato nel nostro laboratorio è stato messo a punto 





Come mostrato nella figura 3.17, l’apparato è costituito essenzialmente da tre parti 
principali: 
 Un termostato, la cui temperatura è mantenuta costante a 30°C. 
 Una bombola di gas inerte (Ar). 
 Due bottiglie, contenenti una soluzione di ammoniaca al 12% e l’altra una 
soluzione di HNO3 al 30% , collegate in serie da un tubo di silicone che favorisce il 
ricircolo dell’acqua proveniente dal termostato. All’interno delle  bottiglie è 
immerso un tubo di teflon (80 cm; ID 0.4 cm; OD 0.5 cm), permeabile  alle sole 
molecole di gas. 






Il principio di funzionamento è sostanzialmente l’inverso di quello descritto in letteratura. 
Il riscaldamento della soluzione all’interno della bottiglia favorisce il passaggio di 
molecole di ammoniaca in fase gassosa, che quindi penetrano all’interno del tubo 
semipermeabile e vengono trasportate all’esterno da un flusso di argon che passa 
all’interno del tubo. In queste condizioni, la velocità di generazione dei vapori in uscita 
dal sistema dipende da numerosi parametri, quali la superficie di scambio (lunghezza del 






La portata del gas di trasporto, se fissata in un intervallo idoneo, non comporta variazioni 
della velocità di generazione, ma solo una variazione della concentrazione in uscita.  
Affinché questi sistemi possano essere impiegati per la generazione di atmosfere 
controllate e stabili, è innanzi tutto necessario garantire l’avvenuto raggiungimento di 
condizioni stazionarie. Questa fase richiede tempi piuttosto lunghi (settimane), ma dopo 






la prima fase di stabilizzazione, tutti i parametri operativi implicati nel processo possono 
essere mantenuti costanti e la generazione risulta quindi molto stabile.  
Per controllare le velocità di generazione, è stato regolato il flusso di argon erogato dalla 
bombola e l’ammoniaca generata è stata fatta gorgogliare per 20 minuti in 25 mL di una 
soluzione di H3PO4 allo 0,1% (figura 3.17) mentre l’acido nitrico generato è stato fatto 
gorgogliare in una soluzione di raccolta di Na2CO3 all’1%. La soluzione di H3PO4 è stata 
successivamente analizzata mediante spettrofotometria UV mentre la soluzione di 
Na2CO3 è stata analizzata mediante cromatografia ionica. Il sistema descritto, in 
condizioni stazionarie, genera ammoniaca ad una velocità pari a 0,55±0,05 µg/min e 
acido nitrico ad una velocità pari a 0,35±0,05 µg/min . 
Successivamente, dopo aver ottenuto una generazione stabile e costante di ammoniaca e 
acido nitrico nel tempo, è stata effettuata l’esposizione di campioni di NIST 1648. Per 
poter effettuare queste prove è stato necessario progettare e realizzare una apposita 
camera di esposizione sia per l’ammoniaca (mostrata nella figura 3.18) che per l’acido 
nitrico. La camera di esposizione per l’ammoniaca è stata realizzata in teflon mentre per 
la camera di esposizione per l’acido nitrico è stato necessario impiegare come materiale il 
polietilene, in modo da ridurre al minimo i fenomeni di adsorbimento dei vapori sulle 
pareti. Entrambe le camere sono dotate di un foro di ingresso, collegato al sistema di 
generazione e posto sul fondo della camera, per ridurre la possibilità di risollevamento 
della polvere, e da un foro di uscita posto nella parte superiore.  
Prima di iniziare le prove di esposizione del NIST si è verificato che il sistema non fosse 
in grado di adsorbire ammoniaca e acido nitrico. Le prove di bianco, effettuate lasciando 
fluire 40 min l’atmosfera generata nella camera e recuperando mediante accurato lavaggio 
il sistema, hanno portato a concentrazioni di NH3 e HNO3 al di sotto dei LOD (paragrafi 







           
 
 
La polvere, preventivamente pesata su bilancia analitica (sensibilità 0.01 mg), è stata 
quindi introdotta nella camera mediante un crogiolo in platino ed esposta  all’atmosfera di 
ammoniaca e acido nitrico per intervalli di tempo variabili (15 min, 30 min, 45, min, 55 





misurate in queste condizioni.  
 











0 12647,8 556,1 9287,2 386,2 
15 12757,7 680,5 9379,3 390,7 
30 13085,1 495,7 9982,5 280,1 
40 14576,2 500,0 10558,3 285,4 
55 14437,0 123,3 10494,6 243,3 
120 14063,7 76,7 10570,2 120,9 
 




 misurate in campioni di NIST1648 (ca. 4mg) in 
seguito all’esposizione all’atmosfera di NH3 e HNO3 in funzione del tempo di 
esposizione: 0min (valore di riferimento), 15min, 30 min, 40 min, 55 min e 120 
min. Ciascuna prova è stata replicata tre volte. 
 
Si può notare come, dopo un tempo di almeno 40 min, si osserva un aumento delle 
concentrazioni iniziali per lo ione ammonio (pari a ca. il 15-20%)  e per lo ione nitrato 
(pari a ca. il 10-15%), che sembrano indicare l’avvenuto adsorbimento sia 
dell’ammoniaca che dell’acido nitrico sulla polvere. Tuttavia, l’aumento osservato è 
piccolo e la ripetibilità analitica non è sufficientemente buona, probabilmente a causa 
delle difficoltà incontrate nell’inserimento del campione nella camera di esposizione ed 
Figura 3.18: Camera in teflon opportunamente realizzata per l’esposizione di campioni di NIST 






alla possibile perdita di polvere. E’ infatti evidente come sia piuttosto elevata anche la 
deviazione standard del campione non esposto, che dovrebbe presentare valori simili a 
quelli delle precedenti prove di validazione. 
Sono comunque state effettuate anche alcune prove preliminari di desorbimento termico 
della polvere esposta. Nella figura 3.19 sono riportate le concentrazioni di NH4
+
 misurate 
in seguito all’estrazione di campioni esposti all’atmosfera di NH3 per 40 min e quindi 
portati a diverse temperature nel forno GC, in condizioni del tutto analoghe a quelle 
utilizzate in precedenza per lo studio del desorbimento termico sui sali. La barra 







Si può innanzi tutto notare come questi dati confermino un aumento della concentrazione 
di NH4
+
 in seguito all’esposizione a NH3, la quale ritorna ai valori iniziali a temperature 
intorno ai 60°C, per poi seguire un comportamento simile a quello precedentemente 
discusso per il NIST 1648 non esposto (figura 3.10). Risultati sostanzialmente simili sono 
stati ottenuti per il desorbimento dei campioni di NIST sottoposti a d esposizione di acido 
nitrico per 40 minuti. 
Figura 3.19 : Concentrazioni di NH4
+
 misurate in seguito all’estrazione di campioni di 
NIST1648(ca. 4mg) esposti all’atmosfera di NH3 per 40 min e  
successivamente scaldati a diverse T nel  forno GC: 40°C- 60°C -80°C -
100°C-120°C- 140°C. tempo di permanenza alla T impostata: 45 min. Tempo 






Queste prove effettuate sul materiale certificato sembrano confermare una maggiore 
facilità di desorbimento della frazione di NH3 e di HNO3 adsorbiti sulle particelle.  
A causa delle difficoltà incontrate nel lavorare col materiale certificato è stato iniziato il 
lavoro sui filtri reali di PM10 campionati su membrana in teflon. Nei filtri campionati la 
polvere risulta intrappolata nella sua struttura e non si verificano quindi perdite a cause 
dalla carica elettrostatica.  
Come prova preliminare, sono stati esposti ad ammoniaca per 40 min, due filtri non 
campionati utilizzando la cameretta, al fine di verificare l’adsorbimento del teflon, 
ottenendo un adsorbimento trascurabile di NH3 sul supporto di campionamento. 
Successivamente è stata effettuata una prova su una coppia di filtri campionati in parallelo, 
uno estratto direttamente in acqua, come riferimento, ed uno esposto per 40 min ad NH3.  
I risultati ottenuti hanno mostrano una percentuale di adsorbimento di NH4
+
 sul filtro 
campionato esposto pari a ca. il 20% della quantità iniziale, molto superiore a quelle dei 
bianchi, permettendoci di verificare che l’ammoniaca si è adsorbita principalmente sulle 
particelle e confermando i risultati precedentemente ottenuti sul NIST. 
Per poter procedere con lo studio è stato necessario disporre di un numero sufficiente di 
campioni prelevati in parallelo, in modo da poter effettuare il confronto delle 
concentrazioni misurate nelle diverse condizioni di trattamento (tempi diversi di 
esposizione all’atmosfera controllata e riscaldamento a temperature diverse). Si è quindi 
ricorso ad un campionamento in parallelo di 8 filtri di PM10, effettuato in collaborazione 
con l’Istituto sull’Inquinamento Atmosferico del C.N.R..  
Come prima cosa sono state fatte varie prove di adsorbimento per vari tempi (40 min, 60 
min, 90 min, 120 min), al fine di verificare, come per il NIST, un aumento della 
concentrazione di NH4
+
 nel tempo. Nella figura 3.20, si può notare un aumento della 
concentrazione di NH4
+
 nel tempo, che arriva ad un “plateau” intorno a 90 minuti. Si è 
registrato un aumento percentuale della concentrazione di NH4
+
 nel tempo, di circa il 45% 
rispetto a quella iniziale presente sui filtri prima di essere esposti al flusso di ammoniaca.  







Figura 3.20: Andamento della concentrazione di ione ammonio su filtri di PM10 campionati su 
teflon, in funzione del tempo di esposizione al flusso di ammoniaca. 
 
Come descritto per il NIST, anche su una serie di otto campioni equivalenti di PM10 sono 
state effettuate le prove di desorbimento dopo esposizione ad atmosfera controllata di 
NH4
+
. Nuovamente si è ottenuto un ritorno alle concentrazioni iniziali di ione ammonio 
intorno ai 60°C. 
Per quanto riguarda l’acido nitrico diversi campioni reali sono stati esposti ad atmosfere 
controllate per diversi tempi senza notare un aumento della concentrazione di ione nitrato.  
A questo punto si è cercato di modificare le condizioni di adsorbimento esponendo 
preventivamente i filtri campionati a vapore acqueo per un tempo di circa 10-15 minuti, 
poiché è noto il ruolo dell’acqua nei cambiamenti di stato delle specie presenti in  
atmosfera
185,186
, discusso in dettaglio nel paragrafo 2.2.  
In queste condizioni su coppie di filtri equivalenti si è ottenuta una percentuale di 
adsorbimento di acido nitrico sul campione pari a il 30%, anche in questo caso molto 
superiore a quelle dei bianchi. Le prove di adsorbimento per tempi diversi (40 min, 60 min, 
90 min ,120min) e desorbimento a diverse temperature condotte su serie di otto campioni 
equivalenti sono quindi state effettuate esponendo inizialmente i campioni a vapore 
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d’acqua per 10 minuti. Alla temperatura di circa 60°C la concentrazione di ione nitrato è 
ritornata sostanzialmente a quella del campione di partenza. In tabella 3.12 sono riportati in 
maniera schematica i risultati ottenuti mediante le prove con generazione di atmosfere 
controllate di ammoniaca e acido nitrico. 
 








Ritorno alle concentrazioni 
iniziali  intorno a 60°C 
Ritorno alle concentrazioni 
iniziali  intorno a 60°C 
PM10 
(teflon) 
adsorbimento Aumento da ca. il 20% a ca. 
50% 







Ritorno alle concentrazioni 
iniziali  intorno a 60°C 
Ritorno alle concentrazioni 
iniziali  intorno a 60°C 
 
Tabella 3.12: Riassunto delle prove effettuate su NIST e campioni reali esposti ad atmosfere 
controllate di ammoniaca ed acido nitrico. 
 
Queste prove sembrano mostrare che l’ artefatto  che avviene in fase di campionamento sia 
imputabile alla presenza di specie inorganiche adsorbite sulla superficie delle particelle, 
non ancora convertite in sali  e quindi soggette ad un facile desorbimento già a temperatura 
ambiente. 
 
3.3.4 Desorbimento di campioni reali di PM 
A conferma dei risultati fin qui ottenuti è stato valutato il comportamento termico delle 
specie inorganiche in filtri reali di particolato atmosferico. In particolare sono state 
confrontate  due serie di otto campioni equivalenti di PM10 (24 ore) campionate nei giorni 
5 e 17 aprile 2009 presso il sito periurbano di Montelibretti, situato a circa 30 km da  
Roma, mediante quattro campionatori  HYDRA Dual Samplers (FAI Instruments) posti in 
parallelo. Ogni strumento è stato dotato di una testa standard di PM10 ed il flusso in entrata 
di 2.3 m
3
/h è stato diviso in due canali indipendenti per ottenere due campioni equivalenti. 






50% per 48 ore e conservati in frigo in a 5°C. Ciascun filtro di ogni serie è stato trattato ad 
una diversa temperatura (da 25°C a 310°C), ed analizzato in modo analogo a quanto 
effettuato sul materiale certificato. I risultati ottenuti sono mostrati nelle Figure 3.21 a e b. 
 
a)   
b)     
Figura 3.21:Andamento degli ioni di interesse in funzione della temperatura in otto campioni   
equivalenti del giorno 14/4/2009 (a) e 15/4/2009 (b). 
 
Nel primo dei due giorni (fig. 3.21 a) si può notare come il desorbimento degli ioni 
ammonio, nitrato e cloruro sia quantitativo sopra i 200°C. Nel secondo caso, invece, 
l’ammonio presenta il medesimo andamento mentre le quantità residue di cloruro e nitrato 
sono più elevate (fig. 3.21 b). Analizzando la componente ionica della polvere è risultato 
che il campione di PM del primo giorno era costituito principalmente dagli ioni ammonio, 
solfato e nitrato(prevalenza di specie secondarie), con basse concentrazioni di sodio e 
cloruro. Il secondo giorno, invece, è stato caratterizzato da concentrazioni simili di solfato 






nitrato. Questi risultati indicano un sensibile contributo naturale di aerosol marino al 
PM
187
. Nel secondo giorno è stato infatti verificato mediante studio delle retrotraiettorie 
(NOAA) e dell’intensità e direzione di provenienza del vento che le masse d’aria 
provenivano dalla costa, distante 30 Km in linea d’aria dal sito di campionamento. Appare 
evidente quindi che in presenza di aerosol marino, e quindi di sali di sodio, le percentuali 
di rilascio del nitrato e del cloruro sono molto inferiori, in accordo al diverso 
comportamento termico dei sali sodici rispetto a quelli ammonici. Ulteriori prove su 
campioni reali sono state effettuate utilizzando tre impattori a dieci stadi operanti in 
parallelo nel periodo 30 settembre – 18 ottobre 2010. Questi campionatori (MOUDI100) 
sono stati posti nello stesso sito di campionamento dei filtri di PM10  e le membrane di 
supporto in teflon sono state trattate con la medesima metodica.E’ bene notare che durante 
il periodo di campionamento si è verificato un episodio di trasporto di polvere sahariana 
(13-14 ottobre) e subito dopo un episodio di aerosol marino nel periodo 15-18 ottobre. 
L’analisi della distribuzione dimensionale degli ioni nelle tre serie di campioni è stata 
effettuata alle temperature di 25, 100 e a 180°C. I risultati, riportati in tabella 3.13, 
mostrano che la frazione più grossolana del nitrato e del cloruro, attribuibile 
prevalentemente al contributo naturale sahariano e marino non subisce significative 
riduzioni dovute al riscaldamento. Nel caso della frazione fine, invece, cloruro e nitrato, 
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25 100 180 25 100 180 25 100 180 25 100 180 
 
0.18-0.32  112.3 79.8 0.4 2.6 1.2 <0.1 10.5 4.5 0.8 327.5 325.3 325.0 
0.32-0.56  225.0 150.2 0.3 2.0 1.6 <0.1 8.9 3.9 <0.2 1005.0 1000.9 998.0 
0.56-1.0  203.0 100.4 1.1 5.7 3.3 0.7 81.0 30.0 1.5 808.3 800.0 807.5 
1.0-1.8  64.5 28.8 1.3 5.4 2.8 1.6 66.3 44.3 5.2 336.3 336.5 335.6 
1.8-3.2  1.4 0.8 0.2 39.9 38.5 38.0 230.1 229.3 226.8 75.7 74.3 76.1 
3.2-5.6  1.7 1.4 0.1 124.0 127.0 125.9 466.6 467.0 465.3 80.5 81.3 81.8 
5.6-10  0.6 0.5 0.1 131.0 130.3 130.5 218.7 218.2 217.4 50.7 50.5 52.8 
10-18  0.6 0.7 0.7 59.0 58.7 57.9 57.3 56.8 55.4 15.5 13.1 13.4 
>18  1.8 1.2 1.0 34.3 33.8 34.1 15.7 15.1 15.0 6.9 5.6 5.9 
 
 
Tabella 3.13:Concentrazioni di ione nitrato e ione cloruro nelle diverse frazioni dimensionali 
sottoposti a diverse temperature (25, 100 e 180°C). 
 
 








) ma le loro 
concentrazioni non hanno subito interessanti variazioni al variare della temperatura. 
Inoltre, nell’ intero periodo di campionamento sono stati campionati filtri integrali di PM10 
(duty cycle) che, dopo trattamento alle stesse temperature (25, 100, 180°C), hanno 
mostrato una sostanziale concordanza delle percentuali rilasciate per tutti gli ioni. 
E’ bene osservare che l’interconversione dei sali verificatasi per le specie pure nel caso 
della polvere reale è molto ridotta, probabilmente a causa della minore possibilità di 
contatto fra le particelle di polvere. Ad ogni modo anche se sono necessari ulteriori 
approfondimenti, sembra quindi concreata la possibilità di utilizzare la combinazione di 











Tra i tanti metodi chimici e chimico-fisici che vengono solitamente applicati allo studio del 
PM, in letteratura, ad oggi, non si trovano applicazioni riguardanti  metodi termici quali la 
termogravimetria, che potrebbe risultare particolarmente vantaggiosa per la comprensione 
del comportamento termico delle specie volatili e semivolatili presenti in atmosfera.  Il 
presente lavoro, dunque,  rappresenta  una prima indagine sull’analisi termica del 
particolato atmosferico, ed ha permesso, mediante l’utilizzo combinato di più tecniche 
analitiche, l’identificazione delle perdite in peso osservate nel tracciato TG (figura 3.22) e 
l’approfondimento di alcuni aspetti di rilievo sulla ripartizione solido-vapore delle specie 
inorganiche. Le prime due perdite in peso, osservate alle temperature di ca. 120 e 180 °C, 
sembrano essere attribuibili alla perdita dell’acqua adsorbita e legata. Questo risultato apre 
nuove prospettive per la possibilità di una misura della percentuale di acqua presente nel 
PM mediante tecniche di desorbimento termico. Come descritto nel paragrafo 2.2, la 
misura dell’acqua nel PM presenta notevoli difficoltà analitiche e in letteratura sono 
disponibili pochi studi, che forniscono informazioni tra loro contrastanti
188,189
  come sarà 
meglio illustrato nel capitolo seguente. 
I risultati ottenuti nel presente lavoro indicano percentuali di H2O pari a ca. il 10%, 
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Le perdite in peso che avvengono a temperature superiori a ca. 200 °C sembrano associate 
sia alla frazione organica sia alla frazione inorganica. Per quanto riguarda la frazione 
organica, lo studio ha permesso di ottimizzare una rampa di riscaldamento che sembra 
portare, mediante un frazionamento termico, ad un miglioramento della selettività 
dell’analisi EC/OC, generalmente impiegata per la determinazione del contributo totale del 
carbonio organico.  
I risultati più interessanti riguardano comunque gli equilibri a carico di specie inorganiche 
secondarie, principalmente dei sali di ammonio. Come ben noto, e come ampiamente 
discusso nel paragrafo 2.1 e relativi sottoparagrafi, la ripartizione di queste specie tra fase 
solida e fase vapore è  influenzata dalla temperatura,  dall’umidità relativa e dal supporto di 
campionamento e viene alterata durante la  procedura di campionamento, causando un 
artefatto che porta ad una sovrastima o ad una sottostima nelle determinazioni delle specie 
inorganiche semivolatili. In letteratura si trovano poche informazioni riguardo a questo 
artefatto,  rivolte soprattutto al nitrato di ammonio; in tutti gli studi si ipotizza un equilibrio 
di dissociazione del sale, con formazione di  ammoniaca e acido nitrico volatili, facilitato 
dalla presenza di condizioni di alta temperatura e bassa umidità. Seppure queste ipotesi 
permettano di interpretare le variazioni stagionali dell’entità dell’artefatto di 
campionamento, maggiore nel periodo estivo e minore nel periodo invernale, esse 
contrastano nettamente con  i risultati ottenuti da questo lavoro. Infatti lo studio del 
Figura 3.22: Curva termogravimetrica (TG) e relativa curva in derivata prima (DTG) di un 
campione di NIST 1648 da 4,02 mg. Scansione da 25°C a 800°C, velocità 
10°C/min, atmosfera inerte in flusso di azoto. Sul tracciato viene riportata 
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comportamento termico delle specie inorganiche secondarie presenti nel PM dimostra 
come l’artefatto non possa essere attribuito ad una decomposizione termica dei sali, la 
quale avviene solo a temperature molto maggiori rispetto a quelle in cui viene effettuato il 
campionamento. E’ bene evidenziare che la comprensione degli equilibri alla base 
dell’artefatto di campionamento risulta oggi indispensabile ai fini della corretta 
applicazione delle nuove normative sulla qualità dell’aria, che impongono la 
determinazione analitica dei sali inorganici nei monitoraggi ambientali.  
In particolare, per approfondire i meccanismi alla base dell’artefatto di campionamento del 
nitrato d’ammonio, lo studio è proseguito esponendo campioni di materiale certificato e 
filtri campionati ad atmosfere controllate di NH3 e HNO3, ottenute con un sistema 
costituito da tubi di generazione. I risultati sembrano mostrare che le specie gassose 
adsorbite siano le principali responsabili dell’artefatto, poiché desorbono a basse 
temperature. Queste specie  potrebbero poi trasformarsi parzialmente in sali durante la fase 
di campionamento, ad opera del contatto tra le particelle e dell’umidità che favorisce le 
reazioni acido-base, e volatilizzare solo ad alte temperature come hanno mostrato le analisi 





origine secondaria vengono desorbiti in modo praticamente quantitativo ad alte 
temperature, mentre presentano percentuali di desorbimento nettamente inferiori in 
presenza di un significativo contributo da aerosol marino, poiché si trovano sotto forma di 
NaCl e NaNO3 che sono termicamente più stabili e quindi difficilmente desorbibili. 
Sembra quindi concreta la possibilità di utilizzare la combinazione di analisi termica ed 








DETERMINAZIONE DEL CONTENUTO D’ACQUA 
NEL PARTICOLATO ATMOSFERICO 
 
4.1 Scopo del lavoro 
 
Come già anticipato nel paragrafo 2.2, in letteratura sono presenti pochissimi lavori 
riguardo la determinazione analitica del contenuto d’acqua in campioni di particolato 
atmosferico ed entrambi prevedono l’utilizzo del titolatore Karl-Fischer coulometrico. 
Questo strumento è il più idoneo determinare bassissimi contenuti di acqua; esso sfrutta la 
reazione di Karl-Fischer, la quale prevede che l’acqua presente nel campione reagisca con 
lo iodio e l’anidride solforosa, in ambiente alcalino (RN = molecola di base generica) ed in 
presenza di metanolo come mostra la reazione (1): 
 
H2O + I2 + SO2 + CH3OH + 3RN → (RNH)SO4CH3 + 2(RNH)I     (1) 
 
Con la tecnica coulometrica lo iodio è generato elettroliticamente nell’anolita (porzione 
della soluzione elettrolitica che si trova in prossimità dell' anodo e nella quale si verificano 




 → I2 +2e
-
       (2) 
 
Fino a quando l’acqua sarà presente, nella cella di reazione lo iodio generato reagirà in 
accordo alla reazione (1). 
Quando tutta l’acqua avrà reagito si formerà un eccesso di iodio nell’anolita che verrà 
rilevato dall’elettrodo doppio Pt e la produzione di iodio cesserà. In accordo alla legge di 
Faraday, la quantità di iodio prodotta sarà proporzionale alla corrente generata e perciò la 
quantità totale di acqua contenuta nel campione potrà essere determinata misurando il 






Il primo lavoro presente nella letteratura scientifica, che sfrutta questo metodo, è stato 
condotto da Otha et al.
190
 nel 1998 su campioni di PM fine raccolti nella città di Sapporo in 
Giappone. Gli autori hanno effettuato le analisi su un ottavo del filtro in teflon campionato, 
ponendolo in un contenitore di plastica, precedentemente tenuto a RH 30% per più di 24 
ore, e successivamente inserendolo in un evaporatore d’acqua scaldato a 150°C. L’acqua 
vaporizzata viene introdotta in un “aquacounter” nel quale il vapor d’acqua è titolato per 
via coulometrica nella soluzione reagente di Karl-Fischer.  
Le quantità d’acqua trovate dagli autori nei campioni oggetto dello studio rappresentano tra 
lo 0,4  e  il 3,2 % della massa totale gravimetrica di PM. Nel lavoro di ricerca inoltre è 
evidenziato che le particelle igroscopiche come (NH4)2SO4, NH4NO3 e NaCl cristallizzano 
ad RH inferiore di 36, 30 e 43% rispettivamente
191; perciò l’acqua determinata in questi 
campioni, secondo gli autori, non è quella adsorbita sulle particelle ma quella di 
cristallizzazione contenuta nei sali sopra citati. In base ai risultati ottenuti da Otha et al. 
sembra che in condizioni di RH 30% il contenuto d’acqua possa considerarsi trascurabile. 
In un articolo del 2005, Tsai e Kuo
192
 hanno analizzato il contenuto d’acqua presente in 
campioni di PM2.5 raccolti su filtri di quarzo in due siti (uno in un aerea metropolitana e 
l’altro in una zona costiera) nell’isola di Taiwan durante un anno di campagna di 
monitoraggio. Gli autori hanno utilizzato filtri di quarzo condizionati a 900°C per 4 ore, 
prima di essere utilizzati, per eliminare l’acqua presente; successivamente sono stati tenuti 
a 35±1 % di umidità relativa per 24 ore sia prima che dopo il campionamento. La pesata 
del campione è stata effettuata ad un’umidità relativa del 50±3 %, gli autori hanno poi 
tenuto i filtri in una camera a temperatura costante (25±1°C) ed umidità del 85±1 %, in 
modo tale che il PM potesse raggiungere l’ equilibrio igroscopico, per poi sottoporlo per 
24 ore ad un’umidità del 60±1 %.  A questo punto il campione viene posto in un 
contenitore di vetro in una camera ad umidità del 20±1 % e viene aggiunta un’aliquota di 
10,0 mL di metanolo anidro nel contenitore di vetro. Il metodo descritto nell’articolo 
prevede che un agitatore estragga l’acqua nelle condizioni descritte e che il liquido 
ottenuto sia inviato in un gas-cromatografo con un rivelatore a termoconducibilità  (GC-
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TCD) e ad un Karl-Fisher coulometrico. Gli autori affermano che i due metodi sono 
equivalenti per la determinazione del contenuto d’acqua, anche se fanno notare che il Karl-
Fischer ha il vantaggio di minori tempi di analisi e non necessita di curve di calibrazione. 
I risultati delle analisi riportati nel lavoro di ricerca hanno mostrato che in inverno il PM 
raccolto nell’aerea costiera sembra avere una quantità maggiore di acqua rispetto a quello 
campionato nell’aera metropolitana. In entrambe le zone invece il PM raccolto durante il 
periodo notturno è risultato avere maggiore contenuto d’acqua rispetto a quello presente 
durante il giorno. In particolare per la zona costiera il contenuto d’acqua rilevato dagli 
autori è di circa il 28,9 % nei giorni invernali e di circa il 33,1% nelle notti dello stesso 
periodo. Per quanto riguarda la zona urbana la quantità d’acqua trovata  è del 22,5 % per le 
ore diurne in inverno e del 27,5% in quelle notturne. Nell’articolo si afferma che in 
primavera le differenze tra le due zone sono nettamente maggiori,  probabilmente a causa 
della maggiore presenza di sali provenienti dallo spray marino. Inoltre la rilevante 
concentrazione di acqua nel periodo notturno viene spiegata dal basso strato di 
rimescolamento notturno poiché in queste condizioni si ha poca dispersione degli 
inquinanti contribuendo a maggiori quantità di solfati e nitrati
193
.  
Infine gli autori concludono che nei campioni da loro analizzati l’acqua è il costituente 
singolo a maggiore concentrazione nel particolato atmosferico fine seguito dalle specie 
secondarie. 
Confrontando le stime del contenuto totale dell’acqua nel PM trovate nei due articoli si può 
notare che siano estremamente differenti e quindi si rende necessario uno studio più 
completo riguardo questa tematica. Infatti l’esatta conoscenza della composizione del 
particolato atmosferico permette di migliorare l’affidabilità degli studi di chiusura del 
bilancio di massa per via chimica e quindi poter valutare in maniera specifica l’interazione 
con l’uomo e l’ambiente. Inoltre occorre ricordare che i risultati del capitolo 3 hanno 
mostrato come la presenza dell’acqua sia strettamente correlata con i meccanismi alla base 
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4.2 Parte sperimentale 
 
4.2.1  Reattivi  e apparecchiature utilizzate 
 Materiale di riferimento NIST1648 (Urban Particulate Matter); 
 Filtri in Teflon Omnipore, porosità 0,45 m, diametro 25 mm; 
 Standard per Karl-Fischer coulometrico citrato di potassio monoidrato (Sigma-
Aldrich); 
 Soluzione Hydranal per Karl-Fischer coulometrico (Sigma-Aldrich); 
 Karl-Fischer coulometrico Metrohm 831 con forno Metrohm 874; 
 Bilancia analitica GIBERTINI E505 (sensibilità 0.01 mg); 
 Vials porta campione in vetro di volume 6mL. 
 
4.2.2 Trattamento vetreria e strumenti utilizzati 
Tutte le vials portacampione impiegate sono state tenute in stufa 12 ore prima dell’analisi 
alla temperatura di 200°C e vengono tenute in essiccatore prima dell’utilizzo. I relativi 
tappi in silicone con setto in alluminio non hanno subito alcun pretrattamento. 
 
4.2.3 Trattamento dei campioni 
Le prove eseguite sul materiale certificato (NIST 1648) sono state effettuate pesando una 
quantità nota di polvere, pari a circa 6  mg, prelevata con una spatola e pesata su bilancia 
analitica con sensibilità di 0,01 mg, usando come supporto per la pesata un filtro in teflon 
Omnipore di 25 mm di diametro. I campioni così pesati sono stati posti in un essiccatore e 
inseriti in una camera di polietilene. La camera viene quindi chiusa e riempita con argon 
deumidificato da setacci molecolari attraverso opportuni fori di entrata. Mediante 
particolari guanti, parti integranti della camera, si inserisce con una pinzetta in teflon il 
filtro di supporto al NIST in vials vuote precedentemente poste nella camera, le quali 
vengono chiuse con una pinza adatta. 
Per lo standard per il contenuto d’acqua (citrato di potassio monoidrato) sono state 
utilizzate navicelle in plastica per la pesata, i campioni poi sono stati posti in un essiccatore 
e inseriti nella camera di polietilene. Dopo aver chiuso e riempito d’argon la suddetta 






si pesa la polvere rimasta sulla navicella e per differenza si ottiene la quantità di campione 
analizzato. 
Per i filtri in teflon utilizzati per il campionamento del PM, è stato necessario inizialmente 
privarli dell’anello di supporto in polietilene mediante un bisturi sterile su un piano di 
teflon. A questo punto vengono posti nelle capsule di Petri e introdotti nella camera di 
polietilene e sottoposti allo stesso trattamento descritto per il NIST. 
 
4.2.4 Analisi mediante Karl-Fischer coulometrico 
Le analisi sono state effettuate con titolatore di Karl-Fischer coulometrico equipaggiato di 
un forno che va da 50 a 250°C. Le vials sono state poste nell’autocampionatore e 
analizzate solo dopo condizionamento dello strumento. 
La fase di condizionamento consiste nel far raggiungere allo strumento un drift in µg/min 
sufficientemente basso, nel nostro caso impostato a 10 µg/min. Quando lo strumento 
raggiunge questa condizione per tre volte inizia l’analisi del campione. La rampa di 














Tabella 4.1: Rampa termica utilizzata per le analisi con il Karl-Fischer coulometrico. 
 
 
4.3 Risultati e discussione 
 
4.3.1 Ottimizzazione dei bianchi delle vials portacampione 
Come descritto nella parte sperimentale, il titolatore di Karl-Fischer coulometrico 






diverse temperature (da 50 a 250°C). Poiché lo strumento non era stato precedentemente 
impiegato nel laboratorio di ricerca è stato necessario effettuare diverse prove esplorative 
per capire la programmazione del forno e la risposta del software in funzione dei diversi 
tipi di analisi effettuate. 
Nella prima fase del lavoro abbiamo operato con dei metodi termici preimpostati, i quali 
prevedono un riscaldamento rapido del campione a temperatura costante.  
E’ estremamente importante valutare il contributo del bianco delle vials in vetro, poiché il 
valore totale dell’acqua risultante dall’analisi è una sommatoria dell’acqua del campione, 
dell’acqua sulle pareti e dall’acqua libera nella vial, dipendente dal suo volume. Un alto 
valore di bianco delle vials va ad incidere sul limite di rivelabilità (LOD: Limit Of 
Detection) e sull’incertezza della metodica; nel caso di campioni di PM (1-2 mg di polvere 
su filtro) la quantità d’acqua che ci aspettiamo di rilevare sarà presente a livello di pochi 
µg e quindi per i nostri scopi è importante avere dei bianchi più bassi possibili, altrimenti 
non sarà possibile determinare l’acqua nel campione. 
Inizialmente su 4 vials vuote chiuse all’aria ambiente è stato valutato il contenuto d’acqua 
a 50°C e 250°C, ottenendo il risultato direttamente dal software dello strumento. I risultati 




T(°C) Acqua (µg) 
1 50 90 
2 50 97 
3 50 93 
4 50 95 
5 250 115 
6 250 111 
7 250 116 
8 250 118 
 
Tabella 4.2:Valori in µg di acqua nelle vials porta campione sottoposte a titolazione di Karl-
Fischer a diverse temperature (50 e 250°C). 
 
I valori ottenuti in queste condizioni risultano essere abbastanza elevati, per questo è stato 
necessario ridurre tutte le possibili fonti di apporto di acqua alle vials. Per prima cosa le 
vials sono state tenute in stufa a 200°C per 12 ore, tempo ritenuto più che sufficiente ad 
eliminare il contributo dell’acqua adsorbita sulle pareti interne, desorbibile ad alte 






ma in una camera di polietilene riempita di argon deumidificato attraverso setacci 
molecolari. In queste condizioni si ottengono i valori di bianco, riportati in tabella 4.3, 




T(°C) Acqua (µg) 
1 50 18 
2 50 19 
3 50 20 
4 50 19 
5 250 50 
6 250 51 
7 250 52 
8 250 51 
 
Tabella 4.3:Valori in µg di acqua nelle vials porta campione tenute in stufa per 12 ore a 200°C, 
chiuse in una camera di polietilene riempita di argon e sottoposte a titolazione di 





4.3.2 Ottimizzazione della rampa termica 
Lo strumento impiegato nel presente studio è stato scelto soprattutto per la possibilità di 
impostare rampe termiche. Questo requisito è di fondamentale importanza per i nostri 
scopi di ricerca poiché ci permette di simulare la rampa termica impostata nella 
termogravimetria sia su campioni di materiale certificato di riferimento che su campioni 
reali al fine di confermare i risultati ottenuti nel capitolo 3. Per l’ottimizzazione abbiamo 
operato su NIST1648 poiché essendo un materiale a composizione omogenea rende 
possibile il confronto tra le diverse rampe impiegate. All’inizio abbiamo impiegato la 
rampa preimpostata tra 50 e 250°C (fig. 4.1) sul campione di NIST e si può notare come si 












Figura 4.1: Rampa termica a 250°C  preimpostata nello strumento. 
 
 
Figura 4.2: Analisi di NIST1648 con Karl-Fischer coulometrico con rampa a 250°C preimpostata 
dallo strumento. 
 
A questo punto è stata impiegata la rampa termica tra 50 e 250°C (fig. 4.3) con rampa 
lineare a velocità di riscaldamento di 10°C/min. In questo modo si è tentato di riprodurre le 
condizioni di riscaldamento ottenute nelle prove termogravimetriche, nelle quali, come 
precedentemente discusso (cap. 3), si osservavano due perdite distinte a temperatura 
inferiore ai 200 °C, probabilmente attribuibili all’acqua. Il grafico della derivata della 
curva di Karl-Fischer ottenuto in queste condizioni, riportato in fig. 4.4,  mostra un 
andamento simile, ma non sovrapponibile, a quello osservato con la TG. In particolare, se 
da una parte i risultati confermano la presenza di acqua diversamente trattenuta dalla 
polvere, di fatto convalidando l’ipotesi che le perdite presenti nel tracciato 
termogravimetrico fossero imputabili all’evaporazione dell’acqua, dall’altra la risoluzione 






modalità di riscaldamento; infatti nella termogravimetria il campione viene scaldato in 
tempi molto rapidi e la registrazione della perdita in peso non subisce ritardi rispetto al 
tempo di evaporazione mentre nello strumento utilizzato il riscaldamento avviene per 
conduzione, attraverso un materiale (vetro delle vials portacampione) non caratterizzato da 
elevata conducibilità termica, causando quindi un ritardo tra la variazione della 
temperatura letta dallo strumento e quella effettivamente presente nel campione. Inoltre la 
misurazione del segnale viene effettuata a valle del trasporto delle quantità d’acqua 
rilasciate nella cella di misura, fattore che sicuramente contribuisce alla perdita di 
risoluzione registrata.  Per poter ottenere una buona separazione delle diverse tipologie di 
acqua è quindi necessario ottimizzare una opportuna rampa termica.   
 
 
Figura 4.3: Rampa termica lineare da 50° a 250°C, velocità di riscaldamento 10°C/min. 
 
 
Figura 4.4: Analisi di NIST1648 con Karl-Fischer coulometrico con rampa lineare da 50°C a 








A questo scopo è stata  messa a punto una rampa a gradini (figura 4.5) per differenziare 
tutti i picchi presenti nella derivata della curva di Karl-Fischer nel campione di NIST 
(figura 4.6).  La rampa impiegata è descritta nel paragrafo 4.2.4 e sarà usata per tutte le 
tipologie di campione descritte nei paragrafi successivi. 
 
 
Figura 4.5: Rampa termica a gradini da 50° a 250°C. 
 
 




Occorre notare che operando con una rampa di temperatura a gradini, il software dello 
strumento non è in grado di dare una risposta in termini di µg di H2O, anche se fornisce la 






necessario progettare un metodo di calcolo che permettesse di quantificare l’acqua presente 
nei campioni. 
 
4.3.3. Valutazione della determinazione quantitativa del contenuto 
d’acqua 
Come prima valutazione quantitativa del contenuto d’acqua si è pensato di sottrarre al 
valore finale del campione il valore finale ottenuto dal bianco della vial, un esempio di 
questo è riportato in figura 4.7. 
 
 
Figura 4.7: Dimostrazione grafica sulla curva di Karl-Fischer della valutazione quantitativa del 
contenuto d’acqua mediante sottrazione del valore del bianco della vial.La rampa 
termica impiegata è riportata in tab.4.1. 
 
I risultati ottenuti operando in questo modo però hanno mostrato una scarsa qualità 
analitica, dovuta all’estrema variabilità del primo picco della derivata della curva di Karl-
Fischer, corrispondente all’acqua libera presente che va via durante il primo gradino della 
rampa termica. 
Dalla figura 4.8, portata ad esempio, si può notare che nel campione di NIST il primo 
picco della derivata della curva di Karl-Fischer è maggiore di quella presente nella vial 
vuota. Le condizioni esterne hanno quindi un’elevata influenza sulle quantità d’acqua 










      Figura 4.8: Derivata della curva di Karl-Fischer di un campione di NIST1648 e di una vial porta 
campione a confronto. La rampa termica impiegata è riportata in tab.4.1. 
 
Infatti, anche se il materiale certificato è tenuto in essiccatore, la quantità d’acqua libera 
risulta essere molto variabile; per quanto si cerchi di operare con rapidità e precisione, il 
tempo che il NIST resta all’aria per la procedura di pesata e l’umidità presente nel 
laboratorio in cui è collocata la bilancia non sono gli stessi per tutti i campioni. Inoltre, tale 
materiale non può essere messo in stufa come le vials perché altrimenti si perderebbero sia  
l’acqua superficialmente adsorbita che gli altri contributi d’acqua più ritenuti. Tutte le vials 
sono trattate nella stessa maniera, vengono chiuse nella camera di polietilene a basso 
contenuto di umidità, ma in tempi diversi e quindi le diverse condizioni operative fin qui 
descritte rendono impossibile la gestione della variabilità di questo picco. 
A questo punto invece di sottrarre il bianco si è pensato di operare mediante esclusione del 
primo picco della derivata della curva di Karl-Fischer, ossia, poiché il contributo 
dell’acqua libera è variabile e non di interesse per lo studio in atto, nella quantificazione 









Figura 4.9: Dimostrazione grafica sulla curva di Karl-Fischer della valutazione quantitativa del 
contenuto d’acqua mediante esclusione del bianco della vial. La rampa termica 




Figura 4.10: Dimostrazione grafica sulla derivata della curva di Karl-Fischer di un campione di 
NIST e di una vial portacampione della valutazione quantitativa del contenuto 
d’acqua mediante esclusione del bianco della vial. La rampa termica impiegata è 
riportata in tab.4.1. 
 
Per avere una stima dei limiti di rivelabilità  e quantificazione è stata valutata la variabilità 
del drift su sei vials senza campione, mostrata dalle fig. 4.11 e 4.12. A questo scopo è stata 
quindi stimata la variabilità delle curve di questi bianchi operativi al tempo finale 






rivelabilità (LOD) pari a 7 µg, mentre  moltiplicando per dieci si ottiene un limite di 
quantificazione pari a 10 µg.  
 
 
Figura 4.11: Sovrapposizione di sei curve di Karl-Fischer corrispondenti a sei vials 




Figura 4.12: Sovrapposizione di sei derivate delle curve di Karl-Fischer corrispondenti a sei vials 










4.3.4. Valutazione del recupero 
Nonostante le problematiche esposte nel paragrafo precedente, il lavoro di ricerca è 
proseguito effettuando un confronto tra i due metodi appena proposti per la determinazione 
quantitativa del contenuto d’acqua. A questo scopo sono stati analizzati tre campioni 
contenenti il materiale standard certificato per il contenuto d’acqua, ossia il sale citrato di 
potassio monoidrato con una quantità d’acqua pari al 5,55% in peso. Questo materiale 
contiene solo acqua di cristallizzazione fortemente ritenuta e desorbibile alla temperatura 
di 230°C. Il materiale (ca. 50 mg) è stato introdotto nelle vials portacampione  secondo la 
procedura descritta nella parte sperimentale. 
La figura 4.13 mostra le curve e le derivate delle curve di Karl-Fischer relative a tre 
campioni di standard. 
Il valore medio (± la sua deviazione standard) del recupero valutato su questi tre campioni 
col metodo di sottrazione del bianco è risultato pari a 105±3%, mentre quello con 
esclusione del bianco è risultato essere pari a 101±2%. Nelle successive analisi si è quindi 





Figura 4.13: Sovrapposizione di tre curve di Karl-Fischer e relative  derivate di tre campioni di 









4.3.5 Analisi campioni di NIST 
Utilizzando il metodo di esclusione del primo picco d’acqua, su tre campioni di materiale 
certificato NIST 1648 (4-6 mg) è stato calcolato il valore di acqua presente in ogni singolo 
picco visibile nella derivata della curva di Karl-Fischer. L’andamento delle curve e le 
relative derivate è riportato in figura 4.14, si noti che si è scelto di considerare il secondo e 





Figura 4.14: Sovrapposizione di tre curve di Karl-Fischer e relative  derivate di tre campioni di 
materiale certificato NIST1648. La rampa termica impiegata è riportata in tab.4.1. 
 
 
In tabella 4.4 sono riportate i valori medi (± la deviazione standard) delle quantità d’acqua 
medie relative ai picchi corrispondenti alle diverse tipologie di acqua presente nel NIST 
1648. 
 
 I picco (mg/g) II+III picco (mg/g) IV picco (mg/g) 
NIST1648 (n=3) 19±4 24±3 33±3 
 
Tabella 4.4: Medie e deviazioni standard su tre campioni delle quantità d’acqua corrispondenti ai 







E’ di notevole importanza notare che la somma di tutti i picchi, ad esclusione del primo, sia 
pari a 57±6 mg/g, quantità confrontabile con la perdita in peso osservata con la 
termogravimetria per questo stesso materiale, ossia ca. 65mg/g (range di temperatura 20-
180°C). Questi risultati sono di enorme interesse e confermano la possibilità di valutare i 
contributi dovuti all’acqua mediante la tecnica termogravimetrica. Come già discusso nel 
capitolo 3, in letteratura non sono riportati esempio di impiego di tale tecnica per questi 
scopi evidenziando le sue potenzialità per questi scopi. 
 
4.3.6 Analisi campioni reali di PM 
Il passo successivo nell’indagine è stata l’applicazione del metodo a campioni reali di PM. 
In particolare sono stati analizzati filtri di PM2.5 e PM10 campionati nella città di Ferrara in 
un periodo di elevata umidità relativa (2-4 aprile 2011). In questo breve periodo, sono stati 
campionati in parallelo, oltre ai campioni analizzati, altri due filtri, uno su membrana di 
teflon e l’altro su membrana di quarzo, utilizzati per effettuare le analisi chimiche 
necessarie (ioni, elementi crostali e carbonio organico ed elementare) alla ricostruzione 
della massa, come descritto nel paragrafo 1.5.1.3.  
Poiché i campioni utilizzati per l’analisi con il Karl-Fischer coulometrico sono supportati 
da membrana di teflon è stato necessario inizialmente valutare se questo materiale potesse 
contribuire all’apporto dell’acqua totale nei campioni. A questo scopo sono stati analizzati 
tre filtri in teflon non campionati e il loro contenuto d’acqua è risultato essere trascurabile, 
come prevedibile dato il carattere idrofobo della matrice.  
I grafici della curva di Karl Fischer e relative derivate dei campioni di PM analizzati sono 
riportati nelle figure 4.15, 4.16, 4.17 e 4.18. 
Si può notare la presenza in tutti i campioni di due picchi d’acqua ben distinti: il primo 
attribuibile all’acqua libera presente e il secondo probabilmente ad un’acqua di 
cristallizzazione. Fa eccezione il campione di PM2.5 del 4/4/2011, nel quale quest’ultimo 
picco si confonde col rumore di fondo e per questo non è stato determinato.  
Confrontando la massa gravimetrica di ogni filtro di PM e la somma dei macrocomponenti 
presenti in esso è risultato che la differenza tra questi due valori è compatibile con i valori 








Figura 4.15: Curva di Karl Fischer e relativa derivata del campione di PM2.5 del 2/4/2011 




Figura 4.16: Curva di Karl Fischer e relativa derivata del campione di PM10 del 2/4/2011 








Figura 4.17: Curva di Karl Fischer e relativa derivata del campione di PM2.5 del 4/4/2011 




Figura 4.16: Curva di Karl Fischer e relativa derivata del campione di PM10 del 4/4/2011 
















1 (PM10) 1141 1047 94 67 
2(PM2.5) 819 798 21 < LOD 
3(PM10) 1783 1648 135 126 
4(PM2.5) 1444 1316 128 115 
 
Tabella 4.5: Somma dei macrocomponenti, massa gravimetrica e quantità d’acqua presente nei 
campioni di PM analizzati.  
 
Sono attualmente in corso ulteriori prove su campioni di PM relativi a diverse aree 
geografiche e a diverse condizioni ambientali. Tali prove, sembrano indicare una elevata 
variabilità sia dei contenuti sia della tipologia di acqua misurata.  
 
4.3.7 Conclusioni 
L’analisi del contenuto d’acqua mediante Karl Fisher coulometrico dotato di forno interno 
si è dimostrata essere una tecnica molto promettente per gli scopi del lavoro di ricerca. 
Nonostante necessiti ancora ulteriori ottimizzazioni ha permesso comunque di ottenere 
importanti risultati preliminari riguardo lo studio del PM.  
Innanzi tutto, l’analisi dei campioni di NIST ha mostrato che questi contengono diversi tipi 
di acqua legata.  Inoltre, come già anticipato, la quantità d’acqua trovata in questa tipologia 
di campioni è in accordo con quella rilevata mediante analisi termogravimerica, 
confermando le potenzialità, finora non note, di tale tecnica termica. 
Per quanto riguarda i campioni reali analizzati finora, invece, è emerso che in alcuni casi 
essi contengono solo un certo tipo di acqua, fortemente ritenuta, probabilmente di 
cristallizzazione. Inoltre, per ogni filtro l’acqua determinata con questo strumento 
corrisponde quasi totalmente alla quantità mancante per la chiusura del bilancio di massa 
del PM. Questo risultato, seppur necessiti ulteriori conferme, è di notevole importanza e 






mostrano però che, a seconda delle condizioni meteoclimatiche che si verificano durante il 
prelievo e della tipologia di polvere, variano le quantità e la tipologia di acqua presente. 
L’utilizzo di una rampa termica in grado di differenziare i vari contributi sembra quindi 
essere uno strumento estremamente valido.  
Le analisi al momento in atto hanno lo scopo di validare la metodica sottoponendo ad 
analisi sali come NaCl, NaCO3, NaNO3, che hanno come unica impurezza chimica l’acqua, 
e altri sali standard certificati per il contenuto di acqua di cristallizzazione. 
Successivamente la metodica verrà applicata ad una serie di campioni equivalenti di PM 
sia per valutare la ripetibilità sia per studiare il profilo della derivata della curva di Karl 
Fischer, poiché potrebbero essere presenti altri picchi relativi ad altre tipologie di acqua 
oltre a quelli già identificati. Inoltre, un punto cruciale per analisi dei campioni reali, che 
potrebbe inficiare in maniera rilevante la quantità di acqua sui filtri, è rappresentato dalle 
modalità di conservazione dopo il campionamento. A tale scopo si pensa di utilizzare serie 
di 6-8 campioni equivalenti e sottoporli a diverse condizioni come ad esempio 
conservazione in frigo, in congelatore, all’aria ambiente e in stufa condizionata ad umidità 
costante al fine di scegliere il sistema in grado di perturbare in maniera minore la 
concentrazione iniziale d’acqua.  
Infine, una volta ottimizzati tutti i parametri, si potrà applicare la metodica ad una 
campagna di monitoraggio di PM in un periodo ad elevata umidità per confrontare la 
massa gravimetrica dei campioni con quella ottenuta mediante bilancio di massa, che 
includerà il contenuto dell’acqua dato dall’analisi con Karl-Fischer coulometrico, in modo 















STUDIO DEL CONTRIBUTO 
NANOPARTICELLARE DEGLI ELEMENTI NEL 
PARTICOLATO ATMOSFERICO 
 
5.1  Scopo dello studio 
 
Quest’ultima parte del lavoro di ricerca ha riguardato l’applicazione di diverse tecniche 
impiegate nel campo delle nanotecnologie al materiale di riferimento NIST 1649a, 
costituito da polvere urbana, per la valutazione della frazione nanoparticellare, presente 
principalmente sotto forma di aggregati. 
Questo aspetto non è mai stato affrontato in precedenza e si è già evidenziato come le 
strumentazioni normalmente impiegate per la misura delle nanoparticelle aerodisperse non 
siano in grado di stimare la frazione aggregata. L’idea alla base dello studio è stata quella 
di tentare una separazione del contributo di NP aggregate da quello delle particelle non 
nanostrutturate di dimensioni complessive paragonabili. A questo scopo si è tentato di 
disperdere le nanoparticelle in un fluido, rompendo i legami non covalenti presenti negli 
aggregati, in modo da rendere possibile una separazione per via fisica.  
Come nelle precedenti indagini, il lavoro è stato inizialmente condotto su NIST, anche se 
esso presenta alcune differenze rispetto ai campioni reali, in quanto non è supportato su 
filtro e non è dimensionalmente selezionato. Inoltre, questa polvere urbana certificata ha 
sicuramente subito processi di invecchiamento che potrebbero aver alterato lo stato di 
aggregazione. Tuttavia, il ricorso al materiale di riferimento è stato obbligato, almeno nella 
prima fase esplorativa, data la necessità di disporre di una quantità sufficientemente elevata 
di materiale omogeneo per ottimizzazione delle condizioni sperimentali. 
Data l’assoluta carenza di informazioni sul contenuto in NP, lo studio è stato preceduto 
dall’applicazione di alcune tecniche esplorative per la misura della superficie specifica 





presenza di nanoparticelle nel materiale impiegato è stata poi confermata tramite diverse 
tecniche quali l’analizzatore di superficie BET, lo stereopicnometro ad Elio e il 
microscopio a scansione elettronica (SEM). 
La fase successiva dello studio ha riguardato l’ottimizzazione dei fattori in grado di influire 
sullo stato di aggregazione nei fluidi. A questo scopo sono stati esaminati parametri quali il 
solvente, il pH, la forza ionica e il tempo di applicazione degli ultrasuoni e sono state 
studiate le variazioni del diametro idrodinamico (diametro effettivo delle particelle in 
ambiente liquido) delle NP in sospensione mediante la tecnica DLS (Dynamic Light 
Scattering) e la stabilità delle sospensioni mediante misure di potenziale zeta. 
La fase finale del lavoro ha riguardato l’esame di un primo aspetto applicativo dello studio; 
in particolare l’attenzione è stata rivolta all’individuazione di un possibile protocollo 
sperimentale per la valutazione del contenuto elementare delle nanoparticelle in 
sospensione acquosa mediante misure di spettrometria al plasma con rivelazione di massa 
(ICP-MS). 
 
5.2 Parte sperimentale 
 
5.2.1 Reattivi utilizzati ed apparecchiature 
 HNO3 65% Suprapur (Merck KGaA)  
 H2O2 30% Suprapur (Merck KGaA) 
 H2O a elevata purezza, prodotta mediante un sistema di bidistillazione  
 NaHCO3(Carlo Erba) 
 Esano (Carlo Erba) 
 Toluene (Carlo Erba) 
 N-butanolo (Carlo Erba) 
 NaCl (Merck KGaA) 
 Urea (Merck KGaA) 
 Dodecilbenzensolfonato di sodio (SDBS) (Sigma-Aldrich Fluka) 
 Materiale di riferimento NIST 1649a (Urban Particulate Matter)  
 Filtri in nitrato di cellulosa, porosità 0.45 μm (Millipore)  






 Filtri in PTFE (politetrafluoroetilene) 25 mm, porosità 0.22 μm (Albet)  
 Soluzioni standard per ICP da 1000 ppm in metallo (Merck)  
 Micropipette GILSON precedentemente tarate per pesata (vedi tabella pag 73) 
 Mineralizzatore a microonde Milestone Ethos Touch Control con rotore HPR 
1000/6S  
 Plasma induttivamente accoppiato con rivelazione spettrometria di massa (ICP-
MS):Varian 820  
 Campionatore per PM Multistadio DLPI Dekati Low Pressure Impactor  
 Bilancia analitica GIBERTINI EUROPE 60 (sensibilità 0.1 mg).  
 Bilancia analitica Sartorius M5P-F (sensibilità 0.001 mg)  
 Microscopio elettronico a scansione (SEM): Zeiss Evo 40 
 Microscopio elettronico a scansione (SEM) con sonda EDS: Cambridge 
stereoscan   250 MK3 
 Metodo BET: Nova 2200e Surface Area and Pore Size Analyzer 
 Picnometro ad elio: Stereopycnometer Quanta Chrome 
 Misura potenziale z: Zetasizer Nano Series Malvern Instruments  
 Centrifuga: ALC refrigerated centrifuge PK130R 
 Sonicatore: COLE PARMER 8890 
 
5.2.2 Vetreria 
Tutta la vetreria utilizzata nelle varie fasi della procedura analitica e di quella esplorativa è 
stata lavata con acqua e sapone e sciacquata, accuratamente, prima con acqua di fonte e poi 
con acqua bidistillata. La vetreria utilizzata nelle prove di mineralizzazione, compresi i 
matracci per la preparazione degli standard ed il sistema filtrante, è stata conservata in 
HNO3:H2O nel rapporto 1:5, mentre il sistema filtrante per la frazione idrosolubile è stato 











5.2.3 Tipologie di analisi effettuate 
 
5.2.3.1 Misura della superficie specifica tramite metodo BET e 
condizioni operative  
IlmetodoBET(Brunauer-Emmett-Taller)
194
 permette di determinare l’area superficiale di 
solidi ad alto rapporto superficie/volume attraverso adsorbimento di molecole di azoto alla 
sua normale temperatura di liquefazione 77°K.  
Conoscere la morfologia superficiale di un materiale significa conoscerne la sua potenziale 
zona attiva, o meglio reattiva; questo avviene attraverso indagini di adsorbimento, il quale 
è un fenomeno del tutto generale che accade ogni volta che un gas entra in contatto con un 
solido. Le molecole di gas (adsorbato) interagiscono elettrostaticamente (fisisorbimento) 
con gli atomi superficiali del solido (adsorbente) formando uno o più strati gassosi. 
Durante il processo di adsorbimento, la pressione del gas utilizzato per la misura viene 
progressivamente incrementata e all’aumentare di questa cresce anche il numero di 
molecole adsorbite sulla superficie delle particelle solide fino ad una completa ricopertura. 
Il valore ottenuto, riferito all’unità di massa o volume, viene detto area superficiale 
specifica ed è compreso nell’intervallo da uno a centinaia di m2/g. Da questo è possibile 
poi ricavare il diametro medio della particella. 
Questa tecnica non viene solitamente utilizzata per il PM, a causa delle piccole quantità di 
polvere che vengono campionate (<ca. 1 mg) e della presenza di un supporto di filtrazione, 
altamente poroso. Tuttavia, la tecnica può essere applicata al materiale di riferimento, non 
supportato e disponile in quantità sufficientemente elevate.  
Nel lavoro effettuato è stato impiegato il NIST1649a, posto in una cella a bulbo, pesato 
con una bilancia analitica (10 mg ca.) e fissato alla macchina.   
 
5.2.3.2 Stereopicnometro ad elio 
Per la misura della densità delle polveri è stato necessario utilizzare uno strumento ad elio, 
poiché essendo un gas nobile ha pochissima interazione con le particelle del NIST. Il 
principio su cui si basa tale apparecchio è quello della caduta di pressione; l’elio dapprima 
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entra nella cella dove è depositata la polvere ed essendo un gas andrà ad occupare tutti gli 
spazi “vuoti”, anche quelli tra particella e particella. Quando si raggiunge una certa 
pressione nella cella, si chiude il flusso del gas e viene aperta una cella comunicante, a 
volume noto. L’elio diffonderà anche all’interno di questa seconda cella e, dopo il 
raggiungimento dell’equilibrio, la differenza tra il volume totale delle due celle e quello 
occupato dal gas sarà il volume della polvere. Sfruttando l’equazione di stato dei gas dalle 
misure di pressione effettuate si può ricavare il rispettivo volume.  
Nello studio effettuato il NIST1649a è stato quindi  disposto in una cella apposita e pesato 
con una bilancia analitica (10 mg ca.).  Una volta chiusa la cella dentro lo strumento a 
tenuta stagna è stato fatto entrare l’elio fino al raggiungimento del valore opportuno di 
pressione. Come appena descritto, è stata poi aperta una valvola per permettere al gas di 
arrivare ad un equilibrio barico e per ogni campione sono state effettuate dieci misurazioni. 
 
5.2.3.3 Misura della distribuzione dimensionale e del potenziale z 
L’impiego della tecnica Dynamic Light Scattering (DLS) ha permesso di ottenere 
informazioni sulla dispersione delle particelle nei fluidi. Lo studio della diffrazione della 
luce è infatti  molto usato per determinare le dimensioni delle particelle
195,196
 sospese in un 
fluido. 
Nelle misure DLS il campione viene illuminato da un raggio laser e le variazioni 
d’intensità della luce diffusa vengono misurate in funzione del tempo. Queste sono 
generate dal movimento browniano delle particelle all’origine dello scattering, in 
particolare le particelle ‘piccole’ si muovono rapidamente, creando delle variazioni rapide 
dell’intensità di scattering, mentre le particelle ‘grosse’ si muovono più lentamente, 
creando delle variazioni d’intensità lente. Lo strumento permette di misurare, grazie ad un 
autocorrelatore, la velocità di queste variazioni e a partire da questo si ricava il coefficiente 
di diffusione delle particelle; infine mediante opportuni algoritmi si ottiene la distribuzione 
dimensionale delle particelle. 
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La misura del potenziale zeta serve per predire la stabilità delle dispersioni o le interazioni 
elettrostatiche e per la misura del punto isoelettrico. La maggior parte delle nanoparticelle 
disperse in acqua presentano una carica superficiale, causata da fenomeni di ionizzazione o 
assorbimento di specie cariche; inoltre le particelle caricate sono circondate in soluzione da 
diversi strati ionici, la cui composizione risulta diversa da quella del bulk. Quando le 
particelle si muovono in soluzione (ad esempio per movimento browniano) si spostano 
insieme ad un doppio strato ionico ed il potenziale zeta è proprio il potenziale al livello di 
questo strato. 
In particolare, questo potenziale risulta essere la forza principale delle interazioni tra le 
particelle, ed è molto sensibile alla composizione delle specie caricate nella dispersione. 
Per le nanoparticelle un valore elevato del potenziale zeta (ad esempio <-30mV e 
>+30mV) fa si che queste rimangano lontane l’una dall’altra, respingendosi abbastanza per 
eliminare la possibilità di agglomerazione, aggregazione e/o flocculazione. 
Nel presente lavoro la distribuzione dimensionale e il valore del potenziale z dei campioni 
sono stati misurati utilizzando lo strumento Zetasizer Nano Series- Malvern Instruments.  
Per la misura della distribuzione dimensionale, 10 mg di NIST1649a (10 mg) sono stati 
dispersi in acqua bidistillata o altri solventi organici in modo da ottenere una 
concentrazione finale pari a 1.0 mg/mL. La sospensione così ottenuta è stata sottoposta a 
diversi tempi di sonicazione nell’intervallo 1-17 ore, impiegando un sistema rotante 
appositamente realizzato per uniformare l’esposizione agli US. La sospensione è stata poi 
alternativamente filtrata (0,22 o 0,45 µm) o centrifugata a diverse velocità (500-6000 rpm) 
per separare la frazione più grossa delle particelle, indicata come frazione sedimentabile, 
da quella che resta in sospensione. La frazione sedimentabile è stata risospesa in un 
volume pari a quello inizialmente considerato.  
Aliquote di 1mL delle due sospensioni così ottenute sono state poste in una cella apposita e 
inserite nello strumento. Si è operato a 25°C, impiegando un tempo di equilibrio termico di 
2 minuti e ripetendo l’analisi 14 volte. 
Per la misura del potenziale z circa 1mL di ciascuna sospensione (frazione in sospensione e 
frazione sedimentabile) è stato posto in una cella apposita (Folded capillary cell; 
DTS1060) e quindi inserito nello strumento. Si è operato a 25°C, impiegando un tempo di 








5.2.3.4 Microscopio elettrico a scansione a sonda EDS 
Nella microscopia elettronica a scansione (SEM) il campione è esposto ad un fascio di 
elettroni focalizzato ad alta energia. L'interazione di questo fascio con la superficie delle 
particelle fa espellere da quest’ultime diversi tipi di particelle sub-atomiche, tra le quali 
elettroni secondari e elettroni retrodiffusi o fotoni a raggi x; in particolare nel caso delle 
analisi al SEM vengono utilizzati gli elettroni secondari. La camera dove viene depositato 
il campione è  tenuta ad alto vuoto per limitare il più possibile le interazioni tra questi 
elettroni e le molecole di gas. Inoltre grazie all’elevata profondità di campo del SEM, si 
possono ottenere immagini tridimensionali in bianco e nero. 
Alcune strumentazioni sono dotate anche di uno spettrometro a raggi x (detto EDX o EDS; 
Energy Dispersive X-ray analysis), che consente di effettuare l’analisi elementare con 
elevata risoluzione spaziale (fino a ca. 10 nm). La sensibilità di questa tecnica, che dipende 
anche dal peso atomico dell’elemento considerato, non è elevata ed è quindi possibile solo 




In questo lavoro di ricerca aliquote di ca. 50 µL delle sospensioni misurate mediante Light 
Scattering sono state poste sul supporto in grafite che, dopo essiccazione, è stato inserito 
nello strumento. Le immagini sono state ottenute con un potenziale di accelerazione degli 
elettroni di 20 kV e le osservazioni sono state fatte rilevando elettroni secondari. 
Per gli spettri ottenuti tramite la tecnica SEM-EDS, il procedimento di preparazione del 
campione attuato è stato il medesimo, ma in questo caso si è utilizzato un supporto di 
alluminio, poiché il supporto di grafite di carbonio avrebbe coperto il segnale delle NP 
carboniose. 
 
5.2.3.5 Trattamento del campione per l’analisi elementare 
In queste prove sono stati considerati sia il materiale certificato sia campioni reali di PM 
ottenuti mediante un campionamento con impattore a 13 stadi. Tutti i campioni sono stati 
dispersi in 3mL di acqua deionizzata, trattati agli US per 3 ore e filtrati (0.22 o 0.45 µm) o 
centrifugati a 6000 rpm per 15 min. La soluzione contenente la fase in sospensione è stata 
suddivisa in due aliquote: la prima è stata diluita 1:10 analizzata direttamente mediante 
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ICP-MS, mentre la seconda è iniettata (sequenza di 5 iniezioni di 100 µL) in un sistema 
cromatografico opportunamente modificato (figura 5.1) e la soluzione eluita è stata 














Figura 5.1: Schema dell’apparato cromatografico modificato per la filtrazione delle NP della fase 
in sospensione di NIST. 
 
La frazione sedimentabile è stata sottoposta a digestione acida assistita alle microonde 
prima dell’analisi. A questo scopo il campione è stato posto nelle autoclavine del 
mineralizzatore a microonde, con una miscela ossidante costituita da 4 ml di HNO3 al 65% 
e 2 ml di H2O2 al 30%. Successivamente, si è eseguito un processo di digestione acida con 
il programma di mineralizzazione riportato in tabella 5.1. Le soluzioni acide sono state poi 



















Step Tempo (min) Temperatura (°C) 
Potenza max 
(Watt) 
1 20                0-220            1000 
2 25                  220            1000 
3 20   ---                0 
              
  Tabella 5.1:  Programma di digestione acida totale del particolato atmosferico mediante 
l’impiego di mineralizzatore a microonde. 
 
5.2.3.6 Analisi elementare mediante ICP-MS 
L’analisi multielemento dei metalli in soluzione acquosa é stata effettuata mediante plasma 
induttivamente accoppiato (ICP). Dato l’alto numero di analiti e le concentrazioni in 
soluzione che, per alcuni di questi, potevano raggiungere valori al di sotto del μg/L, i 
campioni sono stati analizzati utilizzando un ICP accoppiato ad uno spettrometro di massa 
(ICP-MS).  
 
5.2.3.6.1 Condizioni operative ICP-MS 
È stato utilizzato uno strumento Varian 820 con un nebulizzatore a flusso incrociato. Le 
condizioni strumentali utilizzate nelle analisi effettuate sono riportate nella tabella 5.2.  
 
 







Le concentrazioni degli standard, impiegati per calibrare l’ICP, sono state scelte in base 
alle quantità presenti nelle frazioni da analizzare (estratto o mineralizzato).  
Tutti gli standard sono stati preparati nella stessa matrice con cui è stata fatta l’estrazione o 
la mineralizzazione. In particolare, gli standard relativi alla determinazione della frazione 
estratta sono stati preparati in acqua bidistillata e quelli relativi alla determinazione della 
frazione residua in HNO3:H2O (1:5). È stato aggiunto come standard interno ittrio ad una 
concentrazione di 100 μg/L a ciascun campione, compresi il bianco di taratura e gli 
standard. In questo modo è stato possibile riferire tutti i dati alla lettura di ittrio 
compensando eventuali fluttuazioni del plasma e della nebulizzazione delle soluzioni in 
esame. Nella tabella 5.3 sono riportati i diversi intervalli di concentrazione impiegati per 
















Tabella 5.3: Intervalli di concentrazione degli standard. 
 
Per quegli elementi che disponevano di più di un isotopo sono state impostate sul 






Tabella 5.4:  Elenco delle masse scelte per ogni elemento. 
 
 
5.3 Risultati e discussione 
 
Come ampiamente discusso nei capitoli precedenti, per lo studio del materiale particellare, 
risulta particolarmente utile disporre di informazioni diverse riguardanti sia la 
composizione chimica sia la distribuzione dimensionale, poiché nessuno dei due aspetti è 
in grado di descrivere propriamente il complesso sistema in esame. Lo studio, rivolto 
essenzialmente al tentativo di frazionare il PM isolando il contributo di nanoparticelle, è 






chimica ed ha quindi richiesto la disponibilità di sufficienti quantità di materiale 
omogeneo. Per questo motivo, si è scelto di utilizzare un materiale certificato (NIST 
1649a), costituito da polvere urbana, anche se presenta alcune differenze rispetto ai 
campioni reali sia riguardo la distribuzione dimensionale che la composizione chimica. 
Nella figura 5.2 è riportata la distribuzione dimensionale del NIST: come si può notare 
oltre il 90% del volume complessivo (e quindi approssimativamente anche della massa) d è 
attribuibile a particelle appartenenti alla frazione coarse (>1 µm). Come già discusso, 
questa distribuzione è piuttosto diversa da quella tipica dei campioni di PM, nei quali la 
frazione fine (<1 µm) è generalmente più consistente e varia da ca. il 50% a ca. il 70% 
della massa del PM
198
 (figura 5.3). La diversa distribuzione dimensionale si riflette anche 
in una diversa composizione chimica, poiché, come meglio specificato nel paragrafo 1.2., 
le dimensioni delle particelle sono strettamente legate al tipo di sorgente che le ha emesse.  
Poiché le nanoparticelle, anche nella loro forma aggregata, appartengono alla frazione fine, 
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Figura 5.3: Tipica distribuzione dimensionale di massa in aree urbane o industrializzate. 
 
 
Prima di iniziare lo studio sistematico, si è resa quindi necessaria una valutazione 
preliminare della presenza di NP nel campione.  
  
5.3.1 Analisi esplorative 
La caratterizzazione iniziale della polvere NIST è stata effettuata mediante alcune prove 
non invasive, come la misurazione dell’area specifica tramite il metodo BET (paragrafo 
5.2.3.1) e la misura della densità tramite lo stereopicnometro ad elio (paragrafo 5.2.3.2). 
L’area specifica As calcolata mediante il metodo BET è risultata pari a 3,18 ± 0.34 m
2
/g, 
tale valore è abbastanza elevato per poter iniziare a supporre la presenza di NP nel 
campione di NIST. La densità media, ottenuta da 10 misurazioni tramite lo stereo 
picnometro ad elio, ha dato come valore 2.51 ± 0.11 g/cm
3
; da questi due parametri si può 
ottenere il diametro equivalente medio r = 0.38 ± 0.12 µm. 
Confrontando questo dato con la distribuzione dimensionale riportata in figura 5.2, si può 
notare come il raggio medio calcolato sul NIST attestato sul certificato d’analisi sia circa di 
5 µm, molto maggiore del raggio equivalente medio da noi valutato. Questa enorme 
differenza può essere dovuta alle diverse tecniche di misura impiegate, infatti la 
distribuzione di figura 5.2 è stata ottenuta mediante l’applicazione di tecniche di 






singole di volume elevato, mentre i gas utilizzati per la misura dell’area specifica e della 
densità, riescono a penetrare negli interstizi delle NP, tenendo quindi conto della presenza 
degli aggregati. Il risultato ottenuto è quindi compatibile con la presenza di NP nel 
campione. Ulteriori conferme sono state ottenute mediante l’acquisizione di immagini al 
SEM, in particolare nelle figure 5.4 e 5.5 sono riportate alcune immagini nelle quali è 
evidente la presenza di aggregati di diametro totale compreso tra 400 nm e 2.4µm.  
 
 
Figura 5.4: Immagine di un aggregato di NP di circa 400nm di diametro presente nel NIST non 
soggetto a  pretrattamento. 
 
 
Figura 5.5: Immagine di un aggregato di NP di circa 2.4 µm di diametro presente nel NIST non 
soggetto a pretrattamento. 
 
5.3.2 Scelta delle condizioni operative 
Occorre a questo punto evidenziare che le nanoparticelle presenti nel PM possono essere di 
natura idrofilica o idrofobica. Come anticipato brevemente nel paragrafo 2.3, le NP 





processi quali l’incenerimento di rifiuti, mentre le particelle idrofobe, principalmente 
costituite da carbone elementare, sono generate da emissione diesel e combustione di 
materiali fossili. E’ chiaro che la capacità dei solventi di disperdere gli aggregati di 
nanoparticelle sia strettamente legata alle caratteristiche chimiche e come quindi non sia 
probabile la possibilità di ottenere un buona dispersione di entrambe le tipologie in un 
unico solvente. La prima fase del lavoro ha riguardato la scelta del solvente valutando la 
capacità di dispersione delle NP di diversi solventi, quali esano, toluene, n-butanolo e 
acqua. 
 
5.3.2.1 Dispersione in solventi organici 
L’esano e il toluene sono stati scelti come rappresentanti dei solventi organici non polari, 
almeno teoricamente in grado di interagire con particelle idrofobe come quelle emesse dai 
motori diesel e il n-butanolo come solvente che fosse a metà della scala eluotropica, con 
possibilità di interagire sia con particelle idrofobe sia con particelle idrofile. Occorre notare 
che il n-butanolo, proprio per le sue caratteristiche di polarità e per la sua capacità di 
interagire con particelle idrofile mediante la testa polare e con particelle idrofobe mediante 
la catena alifatica, viene impiegato nei contatori ottici di nanoparticelle aerodisperse per 
accrescerne le dimensioni prima della misura.   
Per effettuare queste prove, come meglio descritto nella parte sperimentale, la polvere 
NIST è stata pesata, dispersa nel solvente e sottoposta ad erogazione di ultrasuoni per 
tempi differenti. Sono quindi state studiate mediante tecnica light scattering e acquisizione 
di immagini al SEM le sospensioni di due frazioni, quella in sospensione e quella 
sedimentabile, precedentemente separate tra loro mediante centrifugazione.  Al fine di 
valutare i risultati ottenuti sono state esaminate le differenze tra le distribuzioni 
dimensionali delle due frazioni ed è stato considerato il grado di disaggregazione delle NP 
nella frazione in sospensione mediante l’esame della distribuzione dimensionale. Un buon 
solvente per questo studio è quello capace di mantenere le nanoparticelle in dispersione il 
più possibile. 
Le prove effettuate hanno mostrato che gli aggregati non sono stati efficacemente dispersi 
sia nel trattamento con esano che con toluene. Anche con il normal-butanolo non si riesce 
ad ottenere una buona disaggregazione e solo una parte delle particelle disperse sembra 






grado di favorire la dispersione di particelle idrofobiche richiederà quindi nel futuro 
ulteriori approfondimenti.  
 
5.3.2.2 Dispersione in acqua 
Nelle prove effettuate utilizzando acqua come solvente è stato possibile condurre uno 
studio sistematico di vari parametri, come il pH, la forza ionica e l’aggiunta di tensioattivi, 
ritenuti in grado di modificare lo stato di aggregazione delle nanoparticelle e la stabilità 
della dispersione. E’ comunque da sottolineare che l’utilizzo dell’acqua consente 
prevedibilmente di operare solo sullo stato di aggregazione delle particelle di tipo idrofilo. 
Questo, che da un lato costituisce una limitazione può però consentire di ottenere 
informazioni più selettive e relative alla frazione nanostrutturata meno studiata in 
letteratura. 
 
5.3.2.2.1 Effetto del pH  
Come è ben noto, il pH gioca un ruolo fondamentale nella stabilizzazione della dispersione 
di micelle e colloidi, particelle che rimangono sospese nel solvente poiché la loro 
superficie è caricata elettrostaticamente, ed è prevedibile che possa influenzare anche la 
stabilità della dispersione delle NP ambientali.  
In questo lavoro è stata  studiata la stabilizzazione della dispersione delle NP di NIST, 
poiché per poterle separare dal resto del PM esse devono rimanere in sospensione (quindi 
deve rimanere stabile la dispersione) per il tempo necessario alla separazione. 
Variando il pH della soluzione disperdente dovrebbe quindi essere possibile stabilizzare la 
dispersione o causarne la flocculazione.   
Sono quindi state effettuate delle misure di potenziale z (indice della stabilità della 
dispersione) di soluzioni della frazione in sospensione a pH differenti. In figura 5.6, sono 







Figura 5.6: Grafico del potenziale zeta in funzione del pH di una dispersione della frazione in 
sospensione di NIST. 
 
Come si può notare, l’andamento del potenziale z al variare del pH della dispersione di 
NIST, risulta alquanto anomalo, infatti non si arriva a un vero e proprio punto isoelettrico, 
anche a pH fortemente acido non si arriva ad avere un valore di potenziale z uguale a zero.  
Il pH naturale della dispersione di NIST risulta essere di ca. 6.6 (dispersione 1 mg/mL); 
poiché tale valore è prossimo a 7 (valore minimo di pH in cui risulti la dispersione 
abbastanza stabile) si è deciso di confrontare una dispersione della frazione in sospensione 
di NIST tal quale con una a pH 10 (aggiungendo un tampone di carbonato acido di sodio 
~0.05M). Sono state quindi effettuate misure di potenziale z e della distribuzione 
dimensionale a intervalli di tempo prefissati (0h, 1h, 2h, 3h, 1 day, 2 days, 3 days, 4 days), 
allo scopo di valutare la stabilità della sospensione al pH spontaneo e a pH alcalino.  
In generale, all’aumentare del tempo si osservano valori di potenziale z progressivamente 
più vicini allo zero, fino ad arrivare alla precipitazione dei colloidi.  Nella figura 5.7 sono 
































Figura 5.7: Confronto del potenziale zeta di due dispersioni di NIST, una a pH spontaneo e l’altra 
a pH 10,  in funzione del tempo. 
 
Come si può notare, in entrambe le condizioni di pH, le variazione di potenziale z nel 
tempo sono relativamente piccole; inoltre i valori riscontrati nella soluzione a pH 10 sono 
inferiori a quelli relativi al pH spontaneo, confermando la migliore stabilità della 
sospensione a pH alcalini. 
Ulteriori informazioni sul comportamento nel tempo delle sospensioni ottenute nelle due 
diverse condizioni di pH possono essere ottenute dallo studio delle variazioni della 
distribuzione dimensionale, il quale ha confermato le considerazioni derivanti dai valori di 
potenziale z precedentemente discussi; infatti nella soluzione a pH basico la distribuzione 
rimane stabile per almeno 24 h,  mentre in quella a pH spontaneo si osserva già dalla prima 
ora una graduale riaggregazione delle NP.  
È stato anche valutato il comportamento nel tempo della parte sedimentabile, risospesa in 
acqua deionizzata o nella soluzione a pH 10. Le prove effettuate sono del tutto analoghe a 
quelle descritte per la parte in sospensione ed hanno evidenziato che la frazione 
sedimentabile è meno influenzata dal pH, senza grandi differenze tra il comportamento 
della sospensione a pH spontaneo e a pH 10.  
Occorre a questo punto considerare che nel NIST sono presenti sali solubili in acqua e che 





insolubili, che potrebbero rimanere in sospensione in forma colloidale, interferendo nella 
misura del potenziale z. Nonostante la stabilità delle sospensioni sia maggiore in ambiente 
alcalino, si è quindi ritenuto più opportuno utilizzare acqua deionizzata, procedendo alla 
centrifugazione immediatamente dopo l’esposizione agli US.   
 
5.3.2.2.2 Effetto delle condizioni di separazione  
Una volta scelto il solvente, sono state ottimizzate le condizioni di separazione della 
frazione in sospensione dalla frazione sedimentabile. In particolare è stato valutato l’effetto 
sulla qualità della dispersione del tempo di permanenza del campione e della velocità di 
rotazione della centrifuga. Sono stati valutati i risultati ottenuti per la frazione in 
sospensione a diverse velocità di rotazione (500, 1000, 2000, 3000, 4000, 5000 e 6000 
rpm) e con un tempo di permanenza diversi (15, 30, 60 min). I parametri ottimali sono 
risultati essere 6000 rpm e 15 min di permanenza nella centrifuga poiché così si ottiene una 
minore presenza in sospensione di particelle di dimensione maggiore e pertanto le prove 
successive verranno effettuate in queste condizioni. 
 
5.3.2.2.3 Effetto del tempo di esposizione agli ultrasuoni 
Per verificare le condizioni di massima disaggregazione sono state effettuate delle prove a 
tempi diversi di esposizione agli ultrasuoni (0h; 1h; 2h; 3h; 5h; 6h; 17h) poiché l’onda 
d’urto che provocano può aiutare questo processo.  
La figura 5.8 rappresenta le distribuzioni dimensionali delle sole parti leggere dei tempi di 
sonicazione da 0 a 3h. Si può notare come  aumentando il tempo di sonicazione si osservi 
una diminuzione delle dimensioni delle particelle sospese, che indica la progressiva 
disaggregazione  delle NP. Infatti, dopo solo un’ora di sonicazione si riescono a 
disaggregare una buona parte delle NP, ma non si apprezzano poi miglioramenti non 
particolarmente evidenti prolungando il tempo fino a due ore. Dopo 3 h di esposizione agli 
ultrasuoni si ottengono invece particelle con dimensioni quasi completamente al di sotto 







Figura 5.8: Distribuzioni dimensionali della frazione in sospensione relative a tempi di  
                    sonicazione diversi (da destra a sinistra 0h, 1h 2h, 3h). 
 
Nella figura 5.9 vengono riportati i risultati ottenuti dopo un tempo di esposizione agli US 
maggiore a 3 h; per confronto, sullo stesso grafico sono anche riportati nuovamente i 
grafici di distribuzione relativi a 0 e 3 h. 
 
Figura 5.9: Distribuzioni dimensionali della frazione in sospensione relative a tempi di    
                 sonicazione diversi. 
 
Il netto aumento delle dimensioni delle particelle a tempi di sonicazione elevati,  














sospensione probabilmente causati dall’energia cinetica fornita dagli ultrasuoni. In 
sostanza, gli ultrasuoni sembrano avere sulla dispersione due azioni opposte: da una parte i 
microurti sono in grado di disaggregare le particelle; dall’altra, un eccessivo tempo di 
sonicazione produce l’effetto contrario e l’energia cinetica si trasferisce alle particelle 
libere, le quali urtandosi tra loro, si riaggregano.  
L’effetto del tempo di esposizione agli US è stato esaminato anche sulla frazione 
sedimentabile (fig. 5.10) della dispersione  composta da tutte le particelle con un diametro 
idrodinamico maggiore di 200nm.  
Aumentando i tempi è emerso che la distribuzione dimensionale si sposta 
progressivamente verso diametri idrodinamici inferiori, mostrando come l’impatto degli 
ultrasuoni sia in grado di frammentare le particelle presenti. In particolare dopo 17 h, si ha 
una quasi totale sovrapposizione delle distribuzioni dimensionali delle due frazioni in 
sospensione e sedimentabile. In base ai dati ottenuti si è quindi scelto un tempo di 
sonicazione pari a 3 h, poiché in questa condizione si ottiene la migliore separazione 




Figura 5.10: Distribuzioni dimensionali della frazione sedimentabile relative a tempi diversi di                 














5.3.2.2.4 Utilizzo del SEM-EDS per verificare l’effetto della sonicazione 
Gli stessi campioni sottoposti a tempi diversi di sonicazione e analizzati allo Zeta Sizer 
sono stati inoltre sottoposti a fotografie al SEM e analisi EDS. Questa ulteriore indagine è 
stata necessaria per confermare le ipotesi fatte mediante l’analisi delle distribuzioni 
dimensionali.  
Una volta effettuata la misurazione allo Zeta Sizer, sono state prelevate alcune gocce da 
ogni campione sia della frazione in sospensione che di quella sedimentabile e sono state 
lasciate ad asciugare sui supporti in grafite per la successiva analisi con il SEM. Nel caso 
dell’analisi EDS, è stato impiegato lo stesso procedimento, ma è stato necessario l’utilizzo 
di supporti in alluminio, poiché, come già anticipato, i supporti in grafite non avrebbero 
permesso di apprezzare la presenza di NP carboniose. 
 
a)  b) 
Figura 5.11 a e b: Immagini SEM della frazione in sospensione di NIST non sottoposta a  
                             sonicazione (ingrandimenti differenti). 
 
a)  b) 
Figura 5.12 a e b: Immagini SEM della frazione sedimentabile di NIST non sottoposta a  
                             sonicazione (ingrandimenti differenti). 
 
Come si può notare dalle immagini nelle figure 5.11 e 5.12, rappresentative di tutto il 
campione, una parte di NIST si disperde e rimane sospeso nella frazione in sospensione in 





una certa quantità di particelle nel campione, mentre nella figura 5.11b si può notare come 
parte di queste siano costituite da piccoli aggregati di NP. Le immagini relative alla parte 
sedimentabile, mostrano come siano molto più numerose le particelle sedimentate (figura 
5.12a), alcune delle quali costituite da aggregati (figura 5.12b). Le analisi con l’EDS hanno 
rivelato che nella frazione sospesa le nanoparticelle sono formate da metalli e ossidi di 
metalli mentre nella parte sedimentabile si ritrovano sostanze carboniose, idrofobe e 
inorganiche. 
Studiando l’azione degli US sullo stato di aggregazione delle particelle presenti nella 
frazione in sospensione si è notato che gli aggregati presentano dimensioni inferiori, in 
accordo con i risultati dell’analisi dimensionale. Aumentando il tempo di sonicazione fino 
a 3 h, si osserva un progressivo aumento del numero di NP nella frazione in sospensione e 
una progressiva diminuzione delle dimensioni degli aggregati sia nella frazione in 
sospensione che nella frazione sedimentabile. I risultati delle analisi al SEM-EDS hanno 
mostrato come a 3h di sonicazione una buona parte di NP non carboniose siano passate in 
dispersione. Inoltre non sono stati rilevati aggregati di natura inorganica nella frazione 
sedimentabile ed è quindi probabile che le nanoparticelle idrofiliche siano prevalentemente 
state disperse nella frazione in sospensione. In figura 5.13 a e b sono riportate le immagini 
al SEM relative alla frazione in sospensione e sedimentabile dopo 3h di sonicazione. 
 
a)  b) 
   Figura 5.13: Frazione in sospensione (a) e sedimentabile (b) di NIST sottoposto a 3h di 
sonicazione.  
 
I dati relativi ai campioni sottoposti a ultrasuoni  per tempi superiori alle 3 ore hanno 
confermano la tendenza alla riaggregazione già evidenziata nel paragrafo 5.3.2.2.3. 
Le figure 5.14 a e b relative ad aggregati presenti nelle due frazioni dopo 17 ore di 






aggregate nelle due fasi diventano paragonabili come confermato anche dalla 
sovrapposizione delle due distribuzioni dimensionali. 
a)  b) 
Figura 5.14: Frazione in sospensione (a) e sedimentabile (b) di NIST sottoposto a 17h di 
sonicazione.  
 
In sostanza, anche le foto al SEM  hanno dimostrato che il tempo ottimale di sonicazione 
per ottenere una buona separazione delle NP sia di 3h. 
 
5.3.2.2.5 Effetti della forza ionica e del tensioattivo 
La separazione di NP da una matrice così eterogenea, come detto in precedenza, non è un 
compito facile. Poiché sono in gioco molti fattori che concorrono a determinare lo stato di 
aggregazione delle NP e per il fatto che la letteratura sul tema è scarsa, sono state effettuate 
ulteriori prove di disaggregazione e separazione, variando prima la forza ionica del 
solvente e in seguito aggiungendo alla soluzione dei tensioattivi, al fine di valutare la loro 
capacità di stabilizzare le sospensioni di NP. 
Per valutare l’effetto della forza ionica, sono state effettuate delle prove con due sali 
diversi: il cloruro di sodio (NaCl) e l’urea. È stata aggiunta una quantità di sale tale da 
ottenere una concentrazione di 1g/L e sono state poi ottenute le dispersioni di NIST  
(1g/L), sonicando per 3h e centrifugando per 15 minuti a 6000 rpm.  
L’idea di aumentare la forza ionica deriva dalla possibilità di aumentare la carica delle NP 
disperse in soluzione e quindi renderle più stabili. Inoltre aggiungendo i sali prima della 
sonicazione, si è tentato di migliorare anche la disaggregazione (poiché teoricamente, un 
colloide più stabile, sarebbe risultato meno propenso a riaggregarsi). 
Sia per la soluzione contenente urea che per quella contenente NaCl sono stati misurati il 





dopo la sonicazione  e infine delle due fasi in sospensione e sedimentabile dopo averle 
separate mediante centrifugazione.  
Nella soluzione contenente urea le distribuzioni dimensionali sono risultate  simili, mentre 
in quella contenente NaCl la posizione delle distribuzioni  è risultata essere abbastanza ben 
differenziata, soprattutto per quanto riguarda la frazione in sospensione e quella 
sedimentabile. Tuttavia l’aggiunta di sali nella soluzione non ha consentito una buona 
efficienza di disaggregazione e le dimensioni idrodinamiche sono risultate essere 
costantemente maggiori di 100 nm. Analizzando i valori del potenziale z ottenuti per le 
stesse soluzioni si è potuto notare, a conferma dei risultati di distribuzione  dimensionale, 
che non si è verificato un miglioramento  della stabilità delle sospensioni rispetto a quelle 
in acqua deionizzata. 
Per quanto riguarda lo studio dell’effetto della presenza di tensioattivi, è stato impiegato il 
dodecilbenzensolfonato di sodio (SDBS), poiché in alcuni risultati riportati in letteratura
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si mostra come  una sospensione di grafene sia stabile in soluzione acquosa contenente 
0,5g/L di SDBS. Si è pensato quindi che questo composto potesse consentire una efficiente 
sospensione in acqua anche delle NP carboniose; in particolare il tensioattivo è stato 
aggiunto prima del NIST proprio per valutare l’effetto complessivo della sua capacità di 
stabilizzazione. Sono state ottenute delle soluzioni di SDBS di 0,1, 0,3, 0,5, e 1,0 g/L in 
acqua alle quali è stato aggiunto un quantitativo di NIST tale da ottenere una 
concentrazione del materiale certificato in acqua di 1g/L. La dispersione è stata poi 
sonicata per 3h e centrifugata per 15 minuti a 6000 rpm e analizzata con modalità del tutto 
analoghe a quelle discusse in precedenza per lo studio dell’effetto della forza ionica. 
Aumentando la concentrazione di SDBS si è osservato che la distribuzione dimensionale 
della frazione in sospensione si sposta verso valori di diametro idrodinamico più grandi. 
Questo fatto potrebbe indicare una buona interazione del tensioattivo con le nanoparticelle, 
che potrebbero acquisire un diametro idrodinamico superiore all’aumentare della 
concentrazione di SDBS, ma può anche essere spiegato dalla formazione di micelle di 
tensioattivo più grandi di 100 nm, in grado di interferire con la misura della distribuzione 
dimensionale delle nanoparticelle sospese. Entrambe le ipotesi sono compatibili con le 
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immagini acquisite al SEM (figura 5.15), per la frazione in sospensione, nelle quali si 
notano  delle sferette di dimensioni nanometriche.  
 
Figura 5.15: Immagine SEM della frazione in sospensione di NIST in 0.5 g/L di SDBM. 
 
I dati ottenuti mediante la misurazione del potenziale z delle soluzioni in SBDS hanno 
mostrato che la stabilità delle sospensioni aumenta all’aumentare della concentrazione di 
tensioattivo, ma, anche in questo caso, i dati possono essere interpretati sia con un’effettiva 
stabilizzazione delle NP sospese, sia con la presenza di micelle di tensioattivo nella 
soluzione. L’effetto del tensioattivo dovrà in futuro essere quindi ulteriormente verificato, 
anche se il suo impiego potrebbe ostacolare la successiva analisi elementare delle soluzioni 
descritta nei paragrafi successivi.  
In conclusione, le condizioni ottimali di trattamento del campione ai fini della successiva 
analisi elementare consistono in un’estrazione in acqua deionizzata, seguita da un 
esposizione ad US per 3h e dalla centrifugazione per 15 min a 6000 rpm.  
 
5.3.3 Stima della concentrazione elementare delle NP nel PM 
Come discusso nei paragrafi precedenti, mediante una sospensione in acqua è prevedibile 
che la maggior parte delle nanoparticelle disaggregate siano di tipo idrofilo, quindi 





riguardato il tentativo di stimare la frazione elementare del PM presente in forma di 
nanoparticelle sospese in soluzione.   
Il primo problema da affrontare per realizzare queste prove è stato il sistema di separazione 
tra la frazione in sospensione (composti solubili + nanoparticelle disaggregate) e la 
frazione sedimentabile. La misura del contenuto elementare totale nel PM è infatti richiesta 
nella maggior parte degli studi di monitoraggio e utilizzando la centrifuga il recupero della 
parte sedimentabile, che deve essere sottoposta a digestione acida prima dell’analisi, risulta 
essere molto difficoltoso. Si è pensato quindi di sostituire la centrifugazione con una 
filtrazione, in modo da poter poi sottoporre a digestione acida il filtro. E’ bene notare che i 
supporti di filtrazione comunemente utilizzati hanno una porosità minima di 0.22 µm e non 
dovrebbero quindi riuscire a fermare particelle di dimensioni nanometriche.  
Per verificare che questa variazione non provocasse una alterazione sensibile del 
frazionamento tra le due frazioni, sono state effettuate alcune prove di confronto. 
 
5.3.3.1 Confronto tra centrifugazione e filtrazione 
Le prime prove effettuate hanno riguardato il confronto delle distribuzioni dimensionali 
delle particelle nella frazione in sospensione ottenute mediante centrifugazione e 
filtrazione ed entrambi i sistemi sono risultati equivalenti. A questo punto si è passati alla 
verifica delle concentrazioni elementari totali presenti nella frazione in sospensione. Se 
infatti la sostituzione della centrifugazione con la filtrazione è in grado di alterare il 
frazionamento delle particelle sedimentabili e non, questo si deve riflettere anche sulla 
concentrazione elementare totale nella soluzione.  
I risultati di queste prove (3 repliche) sono riportati nella figura 5.16. Come si può 
osservare, per tutti gli elementi ad eccezione di Ti e Ba, le concentrazioni misurate sono 
confrontabili, con differenze comprese nell’errore sperimentale. Nel caso di Ti e Ba, per i 
quali le concentrazioni ottenute in seguito alla centrifugazione sono sensibilmente più 
elevate di quelle ottenute dopo filtrazione a 0.22 µm, le differenze osservate non sono 
probabilmente dovute ad un diverso comportamento delle nanoparticelle, poiché questi due 
elementi hanno origine prevalentemente crostale e sono quindi presenti quasi 


























Figura 5.16: Differenze analitiche della frazione in sospensione tra la filtrazione a 0.22 µm e la 
centrifugazione a 6000 rpm per 15 min.  
 
5.3.3.2 Effetto del tempo di esposizione agli ultrasuoni sulle 
concentrazioni elementari 
Lo studio dell’effetto del tempo di sonicazione sulle concentrazioni elementari delle 
frazioni  sedimentabile e in sospensione  può fornire un supporto ai risultati presentati nel 
paragrafo 5.3.2.2.3. Nella figura 5.17 sono riportati a titolo di esempio i risultati relativi 
alla quantità di V  misurata dopo tempi di sonicazione pari a 1, 2, 3, 6 e 17 h. Risultati 
analoghi sono stati ottenuti anche per Sb, Cd, Ni, Cu, Fe e Pb, elementi che, come verrà 
discusso nei paragrafi successivi, sembrano presentare un contributo nanoparticellare. Si 




















































































aumento della quantità nella frazione non sedimentabile per tempi di esposizione agli 
ultrasuoni fino a 3 h; inoltre per tempi maggiori, tale quantità diminuisce nuovamente. 
Questi risultati confermano quelli descritti nei paragrafi 5.3.2.2.3 e 5.3.2.2.4 ed indicano 
un’iniziale  diminuzione dello stato di aggregazione delle NP ad opera degli ultrasuoni: in 
queste condizioni si favorisce la sospensione delle nanoparticelle contenenti V, che 
tendono a rimanere nella frazione non sedimentabile. Per tempi di esposizione 
sufficientemente lunghi, l’elevata energia cinetica acquisita dagli ultrasuoni provoca una 
nuova riaggregazione e rende quindi le particelle più facilmente sedimentabili. 
  
 
Figura 5.17: Misure analitiche a confronto della frazione in sospensione con quella sedimentabile 
per tempi diversi di sonicazione. 
 
 
5.3.3.3 Separazione tra specie solubili e NP 
Il problema principale di questa fase del lavoro ha riguardato la separazione delle NP dai 
soluti disciolti nel campione, poiché una parte delle concentrazioni elementari totali è 
presente in forme chimiche solubili in acqua
200,201,202. E’ stato quindi necessario ricorrere 
ad una separazione fisica della frazione solubile dalla frazione nanoparticellare in 
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sospensione. In un lavoro precedente effettuato in laboratorio
203
 è stata ottimizzata una 
procedura analitica per la determinazione dell’antimonio(III) e (V) nella frazione estratta 
dal PM in soluzione acquosa mediante cromatografia ionica (IC) accoppiata all’ICP-MS. 
In questo lavoro, si era osservata una netta riduzione della concentrazione dell’Sb in 
seguito all’eluizione dalla colonna cromatografica rispetto all’analisi della concentrazione 
estratta determinata direttamente mediante ICP-MS.  Per spiegare questa riduzione si era 
ipotizzato che NP contenenti Sb venissero fermate dalla colonna cromatografia, ma fossero 
in grado di passare attraverso il nebulizzatore dell’ICP, arrivando alla torcia e venendo 
quindi analizzate insieme alla frazione solubile.  
Si è quindi pensato di tentare la separazione del contributo nanoparticellare dal contributo 
solubile utilizzando una colonna cromatografica come “filtro” delle nanoparticelle in 
sospensione. In sostanza, l’idea è quella di stimare il tale contributo come differenza delle 
quantità analizzate mediante ICP-MS prima e dopo l’eluizione da una colonna 
cromatografica. 
Dopo alcune prove preliminari, si è deciso di impiegare una precolonna per cromatografia 
ionica, in modo da limitare il tempo necessario all’eluizione quantitativa della frazione 
solubile e da ridurre i costi di un’eventuale futuro trasferimento applicativo del metodo 
(poiché questo utilizzo della colonna cromatografica come “filtro” rende impossibile il 
riutilizzo per analisi cromatografiche). In queste prove, è stato necessario apportare alcune 
modifiche al cromatografo ionico, descritte nel paragrafo 5.2.3.5, eliminando tutti i 
componenti superflui, in modo da rendere il più breve possibile il percorso della soluzione 
e ridurre al minimo la diluizione del campione. Il rivelatore a conducibilità in uscita alla 
colonna ha consentito un monitoraggio delle concentrazioni ioniche in uscita da sistema, 
che sono state raccolte e sottoposte ad analisi ICP-MS. L’impiego della colonna comporta 
una forte diluizione del campione iniettato e le concentrazioni in uscita, anche utilizzando 
un loop da 100 µL, sono risultate per molti elementi inferiori ai valori di LOD dell’ICP-
MS. E’ stato quindi necessario caricare la precolonna con una serie di 5 iniezioni 
sequenziali e inoltre tra due iniezioni consecutive si è atteso il tempo sufficiente a ridurre 
la conducibilità al valore di fondo (ca. 10 sec).  
La prima condizione necessaria affinché questo sistema possa essere utilizzato è che 
l’eluizione dalla precolonna delle specie solubili sia quantitativa. Poiché non esistono 
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materiali di riferimento idonei a questo scopo, si è pensato di raccogliere le frazioni eluite 
ed osservare, per tutti gli elementi di interesse, la variazione di concentrazione dell’eluato 
nel tempo. Nella figura 5.18, sono riportati alcuni esempi dei risultati ottenuti; in 
particolare si può osservare come dopo le prime due frazioni raccolte (5 mL di soluzione; 
flusso 1.20 mL/min), si ottengano valori di concentrazione non distinguibili dal fondo. 
Sulla base di queste prove, quindi, il volume di eluizione è stato fissato a 5 mL. 
 
Figura 5.18: Analisi all’ICP-MS di alcuni elementi delle frazioni (2.5 mL/frazione)  eluite dalla 
precolonna cromatografica. 
Le prove successive hanno riguardato l’analisi del NIST 1649a secondo la metodica 




































































Figura 5.19: Metodica riassuntiva del trattamento del campione (NIST1649a o campioni reali)  e 
analisi ICP-MS. 
 
Nella figura 5.20 sono riportate le distribuzioni degli elementi tra la frazione residua, che 
corrisponde alla frazione sedimentabile, e la frazione estratta, che corrisponde alla frazione 
nanoparticellare in sospensione più la frazione solubile (3 analisi replicate). Come si può 
notare la ripartizione degli elementi è molto variabile ed alcuni elementi, come Fe, Pb, Ba, 
Li e Sb si trovano nel NIST prevalentemente in forma non estraibile e quindi 
presumibilmente associate a particelle di grandi dimensioni. A questo proposito, occorre 
ricordare che la distribuzione dimensionale delle particelle nel NIST (figura 5.2) è quasi 
completamente spostata verso particelle di tipo coarse e che questa costruisce una delle 
principali differenze tra il materiale certificato ed i campioni reali, nei quali la frazione fine 















Figura 5.20: Distribuzione degli elementi tra la frazione residua e quella estratta. 
 
Nella figura 5.21 è riportato il solo contributo estratto, suddiviso nella frazione eluita dalla 
colonna cromatografica e in quella trattenuta (ottenuta come differenza tra i risultati 
dell’analisi diretta ICP-MS e dell’analisi dell’eluato). Non sono riportati gli elementi Tl, 
Ca, Na, Cr e B per i quali la qualità analitica non è risultata sufficientemente buona; in 
particolare per il Cr ciò è dovuto a  problemi di scarsa efficienza della metodica estrattiva, 
per Tl e B le concentrazioni sono state inferiori al LOD e Ca e Na presentano problemi 
analitici nell’analisi ICP-MS. In base a quanto detto, la frazione trattenuta dalla colonna 
dovrebbe essere quasi completamente attribuibile alla fase nanoparticellare; in particolare 
nella figura  si può notare come questa frazione sia trascurabile per  alcuni elementi, per i 
quali evidentemente la frazione estratta contiene esclusivamente specie solubili. A 
conferma di questa affermazione, tra questi elementi compaiono gli elementi alcalini e 
alcalino-terrosi. La frazione trattenuta diviene invece rilevabile per una serie di elementi di 
notevole interesse ambientale, come Cd, Sb, Ni, V e Pb, le cui sorgenti emissive prevalenti 
comprendono fonti in grado di emettere nanoparticelle 
204,205,206,207
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Figura 5.21: Distribuzione degli elementi tra la frazione eluita e quella trattenuta dalla colonna. 
 
 
5.3.3.4 Analisi campioni reali 
La fase finale del lavoro ha riguardato l’applicazione della metodica a campioni reali di 
PM. Come ricordato in precedenza, gli aggregati di nanoparticelle sono presenti quasi 
esclusivamente nella frazione fine del particolato, caratterizzata da diametri aerodinamici 
inferiori a ca. 1 µm. Per il campionamento è stato utilizzato un impattore a 13 stadi 
(paragrafo 1.4), che consente di ottenere campioni di PM dimensionalmente caratterizzati, 
in modo da ottenere già nella fase di campionamento, una prima separazione delle 
particelle fine da quelle coarse e da acquisire informazioni sulla distribuzione 
dimensionale degli elementi in aria.  
Nelle figure 5.22, 5.23 e 5.24 sono riportati, a titolo di esempio, i risultati ottenuti per 
alcuni elementi nella frazione estratta di questi campioni. Questi grafici riassumono i tre 
diversi comportamenti osservati. Per alcuni elementi (Na, Li, Mg, Ba, Ca e Sr) la 
distribuzione dimensionale delle polveri in aria ambiente è quasi esclusivamente associata 
a particelle di tipo coarse (figura 5.22). In tutti questi casi, i risultati ottenuti prima e dopo 
l’eluizione dalla colonna cromatografica sono praticamente coincidenti, indicando quindi 
la presenza di composti solubili in grado di eluire dalla colonna. Si noti come il recupero 






Un gruppo di elementi (K, Rb, B e Tl) presenta nei campioni una concentrazione rilevante 
nella frazione fine del PM, ma, analogamente al caso precedente, i risultati relativi 
all’analisi ICP-MS prima e dopo l’eluizione cromatografica sono in ottimo accordo (figura 
5.23). Questi elementi sembrano quindi essere presenti, anche in particelle di tipo fine, 
come specie solubili, non trattenute dalla colonna cromatografica.   
Un terzo gruppo di elementi (Sb, V, Cu, As, Cd, Sn e Pb) presenta, al pari del gruppo 
precedente, un contributo fine rilevante, ma i valori ottenuti dopo l’eluizione 
cromatografica sono sensibilmente inferiori a quelli ottenuti per analisi diretta (figura 
5.24). Per tutti questi elementi sembra quindi presente una frazione nanoparticellare, 
analizzabile mediante ICP-MS insieme alla frazione solubile, ma trattenuta dalla colonna 
cromatografica. Si noti che questi risultati sono altamente compatibili sia con i risultati 
ottenuti sul NIST (figura 5.21) sia con la possibile presenza di emissioni di nanoparticelle 



















































































Figura 5.22: Andamento esemplificativo degli elementi presenti prevalentemente nella frazione    




























































































































Figura 5.24: Andamento esemplificativo degli elementi che presentano una frazione 
nanoparticellare (Sb e Cd). 
 
Per ottenere una stima della rilevanza della frazione presumibilmente associata a 
nanoparticelle solide in sospensione, sono state valutate le quantità totali degli elementi 
negli stati dell’impattore corrispondenti alla sola frazione fine del PM, confrontando i 
risultati ottenuti dalle analisi prima e dopo l’eluizione cromatografica.  Poiché gli aggregati 
di NP sono presenti quasi esclusivamente in questi stadi dell’impattore, questo confronto 
permette di stimare le quantità presenti in forma nanoparticellare. Nella figura 5.25 sono 





frazione estratta trattenute dalla precolonna cromatografica.  Come si può notare, tale 
percentuale è superiore al 50% per molti elementi (V, Cu, Sn, As, Sb e Pb), di poco 


















Figura 5.23: Percentuali della frazione estratta trattenute dalla precolonna cromatografica. 
 
5.3.4 Conclusioni 
In questo lavoro, si è affrontato lo studio dello stato di aggregazione di NP contenute nel 
particolato atmosferico. Diversi lavori recenti hanno infatti dimostrato che una frazione 
rilevante del PM è costituita da aggregati di NP di diversa natura, costituite principalmente 
da ossidi metallici o da strutture carboniose, i cui effetti sulla salute e sull’ambiente sono 
ad oggi ancora largamente sconosciuti. Uno dei temi totalmente inesplorati riguarda il 
comportamento di questi aggregati una volta posti a contatto con i fluidi biologici. 
Nella prima fase di questo lavoro si è tentata la valutazione delle variazioni dello stato di 
aggregazione  di queste NP in sospensione in diversi fluidi. In particolare sono state 
misurate le distribuzioni del diametro idrodinamico delle particelle sospese in solventi a 
diversa polarità (acqua, esano, toluene e n-butanolo) dopo esposizione della soluzione ad 
ultrasuoni. I risultati ottenuti, supportati anche dall’acquisizione di immagini SEM ad alta 
risoluzione, hanno mostrato variazioni rilevanti dello stato di aggregazione sia in funzione 






ultrasuoni, come atteso, ha una notevole rilevanza sullo stato di aggregazione e causa 
inizialmente una diminuzione del diametro idrodinamico delle particelle in sospensione, 
per poi produrre, probabilmente per effetto di urti anelastici tra particelle dotate di elevata 
energia cinetica, una nuova riaggregazione delle NP. Per quanto riguarda l’effetto del 
solvente, i risultati sembrano indicare una buona efficienza di disaggregazione di particelle 
idrofile in solvente acquoso, mentre nei solventi organici esaminati non è stato possibile 
per il momento ottenere una efficiente dispersione delle particelle carboniose.  
Nella fase successiva dello studio si è esplorata la possibilità di un primo trasferimento 
applicativo dei risultati ottenuti in solvente acquoso. In particolare è stata ottimizzata una 
procedura che consente di stimare il contenuto elementare delle NP sospese in soluzione, 
differenziandolo dal contenuto solubile. Tale metodica, che sfrutta la differenza tra 
l’analisi ICP-MS delle soluzioni contenenti la sospensione di NP prima e dopo l’eluizione 
da una precolonna cromatografica, è stata applicata sia al materiale certificato NIST1649a 
sia a filtri di PM campionati mediante un impattore a 13 stadi, in grado di frazionare il PM 
in funzione del diametro aerodinamico (AD) delle particelle aerodisperse. L’utilizzo di 
questo sistema di campionamento ha permesso di separare, già nella fase di 
campionamento, la frazione più ricca di aggregati di NP (frazione fine; AD<1µm). I 
risultati ottenuti indicano che alcuni elementi, soprattutto i metalli alcalini e alcalino-
terrosi, sono presenti nel PM quasi esclusivamente in forma idrosolubile, anche quando 
contenuti nella frazione fine. Tuttavia, per la maggior parte degli elementi derivanti da 
sorgenti combustive, ritenute le principali responsabili dell’emissione in atmosfera di 
nanoparticelle, è possibile ipotizzare che una porzione anche molto rilevante delle 
concentrazioni nella frazione fine del PM sia presente come NP insolubili, 
precedentemente disaggregate e sospese nella soluzione acquosa. Seppure la metodica 
proposta richieda un ulteriore ottimizzazione, principalmente per quanto riguarda la 
quantificazione del recupero, i risultati ottenuti sono di grandissimo interesse ambientale e 
tossicologico, poiché nella frazione nanoparticellare identificata sono presenti elementi 
come As, Cd, Sb, V e Pb, il cui effetto sull’uomo e sull’ambiente in fase nanoparticellare 
potrebbe essere significativamente diverso da quello relativo a forme solubili o associate a 
polveri di dimensioni maggiori. 
 
 
